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Experimentos de laboratório e de campo foram conduzidos para avaliar 
o potencial de uma abordagem modificada da oxidação química in situ 
(ISCO – do inglês: in situ chemical oxidation), pela utilização de MgO2 
e partículas de Fe2O3 recuperadas do tratamento da drenagem ácida de 
mina (DAM), em acelerar a dissolução de compostos que comportam-se 
como LNAPLs (do inglês: light non-aqueous phase liquids), produzindo 
subprodutos que são mais solúveis e biodisponíveis, e que podem ser 
subsequentemente removidos por processos de biodegradação. O 
biodiesel de palma (B100) foi selecionado para representar um 
composto de baixa solubilidade em água e 100 L foram liberados em 
uma área de 2 m², escavada até o topo do lençol freático, a 1,8 m da 
superfície. Um experimento de campo previamente conduzido com 100 
L de biodiesel de soja e em condições de atenuação natural monitorada, 
foi utilizado como controle comparativo. Os resultados indicaram um 
aumento na dissolução dos compostos do biodiesel, assim como, rápida 
e intensificada produção de subprodutos solúveis (e biodegradáveis), 
que foi atribuída à oxidação química parcial decorrente da abordagem 
modificada da ISCO (MgO2 + Fe2O3 DAM). A lenta liberação de H2O2 
pela decomposição do MgO2 (referenciada neste estudo como oxidação 
química parcial) e produção de compostos solúveis, estimulou o 
crescimento bacteriano (de 106 para 1014 gene copias.g-1) e de 
comunidades de micro-organismos especificamente envolvidos na 
biodegradação dos compostos do biodiesel. As condições geoquímicas 
do aquífero tornaram-se anaeróbias em menos de quatro meses da 
liberação do B100, como evidenciado pela diminuição nos valores do 
potencial de oxirredução (de 259 para -137 mV) e concentração de 
oxigênio dissolvido (de 2,2 para 0,5 mg.L-1), produção de metano (de 
0,005 para 4,9 mg L-1) e predominância de comunidades de micro-
organismos anaeróbios (composta principalmente por Geobacter spp. e 
Desulfosporosinus spp.). De modo geral, os resultados demonstraram 
que a oxidação química parcial associada à biodegradação, pode ser uma 
estratégia viável para a remoção de compostos pouco solúveis (ex.: 
biodiesel), que comportam-se como LNAPLs em sistemas 
subsuperficiais, evitando assim os efeitos à longo prazo tipicamente 
observados para estes contaminantes na zona da fonte. 
 
Palavras chave: Oxidação química parcial; Biodegradação; MgO2; 








Batch and field experiments were conducted to assess whether a 
modified approach for in situ chemical oxidation (ISCO), with MgO2 
and Fe2O3 particles recovered from acid mine drainage treatment 
(AMD), can enhance LNAPLs (light non-aqueous phase liquids) 
dissolution and produce bioavailable soluble compounds. This modified 
ISCO approach was coupled to biodegradation to further remove 
residual compounds by microbial-mediated processes. Palm biodiesel 
(B100) was chosen to represent a poorly water-soluble compound and 
100 L were released to a 2 m2 area excavated down to the water table 
and 1.8 m below ground surface. A past adjacent B100-field experiment 
under natural attenuation was conducted as a baseline control. Results 
demonstrated the enhancement of biodiesel compound dissolution, as 
well as, faster and intensified production of soluble (and biodegradable) 
by-products due to the partial chemical oxidation of the modified ISCO 
approach (MgO2 + Fe2O3 AMD). The slow release of H2O2 by MgO2 
decomposition (referred as partial chemical oxidation) and production of 
soluble compounds allowed the stimulation of bacterial growth (from 
106 to 1014 gene copies.g-1) and promoted a beneficial response in 
microbial communities involved in oxidized biodiesel compound 
biodegradation. Geochemical conditions of the aquifer shifted towards 
anaerobic at least four months of B100 release onwards as evidenced by 
the decrease in redo potential values (from 259 to -137 mV), dissolved 
oxygen concentrations (from 2.2 to 0.5 mg.L-1), methane production 
(from 0.005 to 4.9 mg L-1) and predominance of anaerobic microbial 
communities (mainly composed by Geobacter spp. and 
Desulfosporosinus spp.). Overall, the results demonstrated that the 
partial chemical oxidation coupled to biodegradation could be a feasible 
strategy for the removal of poorly water-soluble compounds (e.g.: 
biodiesel) that behave as LNAPLs in subsurface systems and avoid the 
long-term effects generally posed in source-zones. 
 
Keywords: Partial chemical oxidation; Biodegradation; MgO2; Fe2O3 
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COD Carbono Orgânico Dissolvido 
CETESB Companhia Ambiental do Estado de São Paulo 
DAM Drenagem Ácida de Mina 
DBO Demanda Bioquímica de Oxigênio 
DNAPL Dense Non-Aqueous Phase Liquid (líquido denso de 
fase não aquosa) 
DNA Deoxyribonucleic Acid (ácido desoxirribonucléico) 
DQO Demanda Química de Oxigênio 
DRX Difração de Raios X 
EDS Espectroscopia Fotoeletrônica de Raios X 
EMAG Ésteres Metílicos de Ácidos Graxos 
Fe2O3 DAM Óxidos de Ferro Recuperados do Tratamento da 
Drenagem Ácida de Mina 
HPAs Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos 
HTPs Hidrocarbonetos Totais do Petróleo 
ISCO In Situ Chemical Oxidation (oxidação química in situ) 
ITRC Interstate Technology Regulatory Council 
KOW Coeficiente de Partição Octanol/Água 
KOC Coeficiente de Partição Carbono Orgânico/Água 
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LEMA Laboratório de Energia e Meio Ambiente 
LIMA Laboratório Integrado de Meio Ambiente 
LNAPL Light Non-Aqueous Phase Liquids (líquido leve de fase 
não aquosa) 
MEV Microscopia Eletrônica de Varredura 
NAPL Non-Aqueous Phase Liquids (líquido de fase não 
aquosa) 
NBR Norma Brasileira 
NO Noroeste 
OD Oxigênio Dissolvido 
OQP Oxidação Química Parcial 
OQP-B Oxidação Química Parcial Associada à Biodegradação 
ORC Oxygen Release Compound (composto de liberação de 
oxigênio) 
POR Potencial de Oxirredução 
PCBs Bifenilos Policlorados 
PE Poço Estratigráfico 
pH Potencial Hidrogeniônico 
PM Poço de Monitoramento 
PZ Piezômetro 
REMA Núcleo Ressacada de Pesquisas em Meio Ambiente 
REPAR Refinaria Presidente Getúlio Vargas 
RNA Ribonucleic Acid (ácido ribonucléico) 
RT-qPCR Real Time – Quantitative Polymerase Chain Reaction 
(reação em cadeia da polimerase – quantitativo e em 
tempo real) 
SE Sudeste 
UFSC Universidade Federal de Santa Catarina 
US EPA United States Environmental Protection Agency 
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O abastecimento de água por fontes subterrâneas cresce 
constantemente em todo o mundo, nos Estados Unidos cerca de 90 
milhões de habitantes são abastecidos por águas subterrâneas (US EPA, 
2015) e no Brasil cerca de 3.751 municípios dependem de alguma forma 
de mananciais subterrâneos para o abastecimento (ANA, 2010). Diante 
deste cenário, a contaminação de solos e águas subterrâneas por 
compostos orgânicos é considerada problema mundial e é motivo de 
preocupação em função da gravidade dos impactos ambientais e dos 
riscos associados à saúde pública (BERTOLLA et al., 2014; LU et al., 
2010; PARDO et al., 2015a), principalmente porque muitos 
contaminantes são pouco solúveis em água e comportam-se como 
LNAPLs (do inglês: light non-aqueous phase liquids), persistindo no 
sítio contaminado e representando uma ameaça de longo prazo ao 
ambiente. Esse tipo de contaminação pode resultar de derramamentos 
acidentais, vazamentos em tanques de armazenamento ou tubulações 
subterrâneas, transporte de combustíveis, exploração de petróleo e uma 
série de outras atividades antropogênicas (PARDO et al., 2015a; TANG 
et al., 2012; THOMÉ et al., 2015). No Brasil, a despeito da falta de 
pesquisas em nível nacional, sabe-se que no estado de São Paulo os 
postos de abastecimento de combustíveis são os responsáveis pelo maior 
índice de contaminações subterrâneas (CETESB, 2014). Sob esta 
abordagem, existe uma mudança gradual em relação às estratégias 
tradicionais de remediação, e cada vez mais tecnologias inovadoras, 
voltadas para a redução rápida da carga poluente à concentrações que 
são consideradas inofensivas à saúde humana, estão sendo adotadas 
(BACIOCCHI, 2013). 
A oxidação química in situ (do inglês: in situ chemical oxidation 
– ISCO) é uma tecnologia com grande potencial para o tratamento de 
solos contaminados com resíduos orgânicos tóxicos e recalcitrantes 
(WATTS et al., 2002). Esta estratégia envolve a introdução de oxidantes 
químicos para transformação dos contaminantes em compostos menos 
nocivos (ITRC, 2005; WATTS; TEEL, 2006; FURMAN; TEEL; 
WATTS, 2010; SIEGRIST; CRIMI; SIMPKIN, 2011). A reação Fenton 
apresenta-se como um dos processos tradicionalmente aplicados para a 
ISCO (ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; SIMPKIN, 2011; YAP; GAN; 
NG, 2011), a qual envolve a decomposição do peróxido de hidrogênio 
(H2O2) pela ação catalítica do ferro (II) e subsequente formação de 
radicais hidroxila (OH•) (WALLING, 1975). O H2O2 por si só é um 
oxidante, mas em baixas concentrações (< 0,1%) não é cineticamente 
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rápido o suficiente para degradar os contaminantes orgânicos. No 
entanto, quando sais de ferro (II) são utilizados como catalisadores do 
processo, o poder oxidativo da reação Fenton aumenta drasticamente e 
esse aumento é atribuído à produção de OH• e de outras espécies 
reativas que são capazes de transformar ou até mineralizar os compostos 
orgânicos (ITRC, 2005; PETRI et al., 2011).  
Apesar da vasta aplicação da reação Fenton como estratégia de 
remediação, a utilização direta do H2O2 apresenta limitações que muitas 
vezes impossibilitam a execução do processo em campo e, 
consequentemente, derivações da reação Fenton clássica estão sendo 
desenvolvidas para elevar a eficiência da técnica em aplicações de 
grande escala. As principais alterações envolvem os oxidantes e 
catalisadores convencionalmente utilizados para a ISCO (ITRC, 2005). 
Com relação ao oxidante químico, o peróxido de magnésio (MgO2) pode 
ser potencialmente utilizado, dado que é um oxidante moderado e que, 
quando dissolvido em água, dissocia-se lentamente em Mg(OH)2 e H2O2 
(VOL’NOV, 1966; ELPRINCE; MOHAMED, 1992; SCHMIDTKE; 
WHITE; WOOLARD, 1999; LIU; PORTERFIELD, 2014; XIE; 
BARCELONA, 2003), processo que apresenta a vantagem de exercer 
pouca ou nenhuma inibição à atividade microbiana, em função da lenta 
liberação do H2O2 (XIE; BARCELONA, 2003). Com relação ao 
catalisador, os sais de ferro Fe2+ e Fe3+ podem ser utilizados para a 
ISCO (PETRI et al., 2011; WATTS; TEEL, 2005) porém, as abordagens 
modernas tratam da incorporação de novos materiais, tais como os 
óxidos de ferro (ex.: goethita, hematita, ferridrita, magnetita e 
maguemita), que são mais versáteis por não apresentarem dependência 
pelo pH ácido no desenvolvimento da catálise das reações com o 
oxidante (KANEL et al., 2004; WATTS et al., 1997, 1999b). Para este 
propósito, o óxido de ferro recuperado do tratamento da drenagem ácida 
de mina (Fe2O3 DAM) destaca-se por liberar íons de ferro (Fe
3+) a partir 
de sua dissolução em água, cuja eficácia na decomposição catalítica do 
H2O2 foi previamente comprovada por Flores et al. (2012), indicando 
que esta pode ser uma alternativa sustentável e de baixo custo para o 
aproveitamento de um subproduto gerado em grande quantidade neste 
ramo da indústria brasileira. Assim, a aplicação associada de MgO2 e 
Fe2O3 DAM pode minimizar algumas limitações relacionadas à 
utilização direta do H2O2, pelo desenvolvimento de um processo de 
oxidação mais brando, referenciado nesta pesquisa como oxidação 
química parcial. 
Alguns estudos sugerem que a oxidação química pode ser 
associada à biodegradação, de forma concomitante ou sequencial, para a 
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remediação de solos e águas subterrâneas (KAO; WU, 2000; NAM; 
RODRIGUEZ; KUKOR, 2001; XIE; BARCELONA, 2003; 
KALUDJERSKI; GUROL, 2004; KULIK et al., 2006; NDJOU’OU; 
BOU-NASR; CASSIDY, 2006; CASSIDY; NORTHUP; HAMPTON, 
2009; SUTTON et al., 2010; GOI et al., 2011; GONG, 2012). 
Considerando que, o tratamento com ISCO não é capaz de acessar e 
oxidar completamente os contaminantes orgânicos, as concentrações 
residuais podem ser removidas por meio de um polimento biológico 
(CASSIDY; NORTHUP; HAMPTON, 2009). Em linhas gerais, um pré 
tratamento com ISCO melhora a eficácia global da remediação, pela 
aceleração da dissolução dos contaminantes e subsequentemente 
produção de compostos que são mais solúveis e biodisponíveis do que 
os compostos de origem, os quais podem ser removidos por processos 
de biodegradação (KULIK et al., 2006; VALDERRAMA et al., 2009).  
O biodiesel é um composto biodegradável, derivado de matérias-
primas renováveis de ocorrência natural (KNOTHE, 2005), e sua 
utilização surgiu como alternativa para reduzir a dependência pelos 
combustíveis fósseis, assim como, diminuir a poluição atmosférica 
gerada pelos gases resultantes da queima dos combustíveis de origem 
mineral. A crescente demanda mundial por energia contrasta com a 
redução na disponibilidade dos combustíveis fósseis, tornando eminente 
o estabelecimento de fontes energéticas alternativas e de queima limpa. 
Em nível mundial, o percentual de mistura do biodiesel ao diesel 
convencional varia de 2 a 10% (V/V) (SMITH et al., 2016). No Brasil, 
no ano de 2016 o biodiesel passou a ser adicionado ao diesel comercial 
numa fração de 8% em volume, existindo a perspectiva de um aumento 
percentual ainda maior nos próximos anos, devendo chegar à 10% no 
ano de 2019 (BRASIL, 2016). Apesar da crescente incorporação do 
biodiesel à matriz energética mundial (ITRC, 2011), de acordo com 
Corseuil et al. (2011) os riscos associados ao seu lançamento em águas 
subterrâneas têm recebido pouca atenção. O biodiesel é composto 
predominantemente por ésteres metílicos (ou etílicos) de ácidos graxos 
(EMAGs), que apresentam baixa solubilidade aquosa e densidade 
inferior a da água, consequentemente, comportam-se como LNAPLs na 
subsuperficie, fator que torna o processo de remoção mais complexo em 
virtude de sua lenta dissolução para a água subterrânea e culmina na 
persistência destes compostos na região da fonte de contaminação. Isto 
posto, é essencial que atenção seja dada às áreas impactadas por 
compostos como o biodiesel, no sentido de evitar danos ambientais de 
longo prazo e riscos à saúde pública pelo desenvolvimento e execução 
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de tecnologias voltadas para a remediação de compostos pouco solúveis 
em água. 
De modo geral, as considerações apresentadas ressaltam a 
necessidade de estratégias inovadoras para a remediação de sítios 
impactados por compostos que comportam-se como LNAPLs em 
ambientes subsuperficiais. Portanto, o biodiesel de palma (B100) foi 
selecionado no desenvolvimento desta pesquisa, para representar um 
composto de baixa solubilidade aquosa. O trabalho foi conduzido por 
meio de experimentos de laboratório e de campo, para avaliar o 
potencial da oxidação química parcial (MgO2 + Fe2O3 DAM) associada 
à biodegradação, como estratégia de remediação de compostos de baixa 






O biodiesel tem sido adicionado de forma crescente à matriz 
energética mundial, por conseguinte, também é crescente a incidência de 
contaminações de solos e águas subterrâneas associadas à sua 
exploração, transporte e utilização. A remoção de compostos como o 
biodiesel, que apresentam baixa solubilidade aquosa e densidade inferior 
a da água, configura-se como um processo complexo em função de sua 
lenta dissolução e persistência na região da fonte de contaminação, 
característica de compostos comportem-se como LNAPLs em sistemas 
subsuperficiais. Deste modo, existe uma demanda mundial para o 
desenvolvimento de tecnologias de remediação para compostos pouco 
solúveis, como o biodiesel. 
A oxidação química in situ é uma técnica amplamente utilizada 
para a remediação de solos e águas subterrâneas. O oxidante comumente 
utilizado é o H2O2, contudo, sua aplicação em campo apresenta 
limitações que comprometem a eficácia da ISCO. Entre as modificações 
passíveis de serem realizadas para minimizar as limitações do processo 
convencional, a utilização do MgO2 apresenta-se como uma alternativa 
adequada, considerando que trata-se de um oxidante moderado, capaz de 
liberar H2O2 lentamente, quando dissolvido em água, e que provoca 
pouca ou nenhuma inibição à atividade microbiana. Como catalisador da 
reação de oxidação, o Fe2O3 DAM apresenta-se como opção viável, 
tanto do ponto de vista técnico como ambiental, pois trata-se um 
subproduto constantemente gerado na indústria carbonífera, que pode 
ser aproveitado por apresentar atividade catalítica em reações de 
oxidação. O desenvolvimento de um processo mais brando, sugere que a 
oxidação química pode ocorrer de forma parcial, acelerando a 
dissolução dos EMAGs e, por conseguinte, a produção de compostos 
mais solúveis e biodisponíveis, favorecendo assim a associação ao 
processo de biodegradação, que pode ocorrer concomitante ou 
sequencialmente ao processo químico. 
Não existem na literatura dados referentes à utilização de MgO2 e 
Fe2O3 DAM para oxidação química parcial associada à biodegradação, 
na remediação de um sítio contaminado com biodiesel de palma, com 
aplicação prática em experimento de campo. Portanto, o 
desenvolvimento desta pesquisa contribui para o melhoramento de uma 
técnica já consolidada e com grande potencial de aplicação em escala 





A dissolução e decomposição do MgO2 em água, libera H2O2 
lentamente. A dissolução do Fe2O3 DAM favorece a liberação de íons 
de ferro (Fe3+), que atuam na decomposição catalítica do H2O2, 
resultando na produção de radicais que reagem prontamente para 
oxidação dos compostos orgânicos. A aplicação conjunta de MgO2 e 
Fe2O3 DAM, propicia o desenvolvimento de um processo de oxidação 
parcial do contaminante, que acelera sua dissolução e produção de 
subprodutos mais solúveis e biodisponíveis. Sob esta conjectura, 
processos biológicos de degradação podem ocorrer de forma 
concomitante ou sequencial ao tratamento químico, culminando numa 
tecnologia eficiente para a remediação de compostos pouco solúveis e 






4 OBJETIVOS  
 
4.1 Objetivo Geral 
 
Esta pesquisa tem por objetivo avaliar a aplicabilidade do MgO2 e 
do Fe2O3 DAM, para a oxidação química parcial associada à 
biodegradação, para a remediação de compostos orgânicos com limitada 
solubilidade aquosa, que comportam-se como LNAPLs em sistemas 
subsuperficiais. 
 
4.2 Objetivos Específicos 
 
Os objetivos específicos desta pesquisa relacionam-se à: 
 
 Avaliar a eficiência da oxidação química parcial (MgO2 + 
Fe2O3 DAM) para a liberação lenta de H2O2 e manutenção das 
condições de oxidação no ambiente subsuperficial; 
 Avaliar a eficiência da oxidação química parcial (MgO2 + 
Fe2O3 DAM) para acelerar a dissolução dos compostos do 
biodiesel e produção de subprodutos mais solúveis e 
biodisponíveis para a água subterrânea; 
 Avaliar os impactos da utilização de MgO2 e Fe2O3 DAM na 
microbiota local, assim como, a importância destes micro-
organismos na concomitante biodegradação do biodiesel; 
 Comparar a técnica proposta nesta pesquisa (oxidação 
química parcial associada à biodegradação) ao processo de 
atenuação natural monitorada, ambos aplicados à remediação 
de solos e águas subterrâneas impactados por biodiesel, com 





5 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
As contaminações de solos e águas subterrâneas podem ocorrer 
por fontes naturais ou antrópicas, e têm se tornado motivo de 
preocupação mundial em função de sua crescente incidência e risco em 
relação à saúde pública e ao ambiente. No Brasil o número de sítios 
contaminados é desconhecido, contudo, devido ao tamanho do País e 
sua extensa urbanização e industrialização, pode ser postulado que trata-
se de um número elevado (THOMÉ et al., 2015). As estimativas mais 
atualizadas são do estado de São Paulo, e indicaram a existência de 
5.376 sítios contaminados até dezembro de 2015 (CETESB, 2015). Nos 
Estados Unidos foi estimada a existência de 35.000 sítios contaminados 
no ano de 2004 (US EPA, 2004), enquanto que na Europa foram 
identificadas 342.000 áreas contaminadas e cerca de 2,5 milhões de 
sítios potencialmente contaminados (PANAGOS et al., 2013).  
Muitas das áreas contaminadas em todo o mundo são impactadas 
por compostos líquidos de fase não aquosa (do inglês: non-aqueous 
phase liquids – NAPLs), que são pouco solúveis em água e persistem 
por longo tempo no sítio contaminado, causando impactos secundários 
ao solo e à água subterrânea (ITRC, 2009). O comportamento dos 
NAPLs em sistemas subsuperficiais é de difícil previsão, pois podem 
flotar no topo da franja capilar (LNAPL) ou migrar verticalmente 
através do aquífero, deixando pequenas porções presas aos poros do solo 
devido às forças capilares (DNAPL). Sua migração depende tanto das 
propriedades do solo (ex: tamanho dos grãos e porosidade), como das 
propriedades dos NAPLs (ex.: viscosidade e volume liberado), sendo 
que apenas uma pequena fração se dissolve lentamente através da zona 
saturada (ITRC, 2009; SOGA; PAGE; ILLANGASEKARE, 2004). 
Consequentemente, estes fatores dificultam o estabelecimento de 
estratégias eficientes de tratamento para áreas contaminadas com 
NAPLs, visto que, a eficácia de remoção frequentemente obtida para a 
zona da fonte é limitada entre 60 – 70%, e que os processos de 
remediação normalmente aplicados demoram décadas para reduzir 
substancialmente os níveis de contaminação (SOGA; PAGE; 
ILLANGASEKARE, 2004). Na tentativa de remover completamente a 
carga poluente na zona da fonte, novas estratégias de remediação estão 
sendo pesquisadas, tais como as abordagens modificadas da ISCO, que 
apresentam-se como alternativas inovadoras, eficientes, além de técnica 
e economicamente viáveis para a remediação de compostos pouco 




5.1 Oxidação Química in situ (ISCO) 
 
A oxidação química in situ, também conhecida como ISCO, 
consiste na introdução de produtos químicos reativos diretamente no 
sítio contaminado, com o objetivo de rapidamente degradar os 
contaminantes por meio de reações químicas que promovem a oxidação 
ou a redução dos compostos de interesse, diminuindo assim o risco 
potencial que sua persistência representa à saúde pública e qualidade 
ambiental (ITRC, 2005; KREMBS et al., 2010; SIEGRIST; CRIMI; 
BROWN, 2011). Na presença de catalisadores, como sais de ferro (Fe2+ 
ou Fe3+), a decomposição catalítica dos oxidantes produz espécies 
químicas radicalares1 altamente reativas (ex.: radical hidroxila – OH•), 
que podem transformar e até mineralizar compostos orgânicos (ITRC, 
2005; SIEGRIST; CRIMI; BROWN, 2011). As características das 
aplicações da ISCO em sistemas subsuperficiais, variam 
consideravelmente de acordo com a natureza e a extensão da 
contaminação, com as condições do local, metas e objetivos de cada 
remediação, entre outros fatores (ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; 
SIMPKIN, 2011). 
A ISCO é normalmente aplicada para o tratamento de compostos 
dissolvidos e, mesmo que possa efetuar a remoção de contaminantes em 
fase livre (ITRC, 2005; KREMBS et al., 2010; SUTTON et al., 2010), 
sua aplicação para remediação de LNAPLs é limitada pela taxa de 
transferência de massa da fase sorvida para a fase dissolvida. De acordo 
com Krembs et al. (2010), a ISCO tem sido aplicada na mesma 
frequência para o tratamento de sítios contaminados com e sem 
DNAPLs (do inglês: dense non-aqueous phase liquids – DNAPL) e, 
com relação aos sítios impactados com LNAPLs (do inglês: light non-
aqueous phase liquids – LNAPLs), a ISCO também tem sido utilizada 
mas com menor assiduidade. De modo geral, as pesquisas indicam 
eficiência da ISCO na remediação de composto como solventes clorados 
(ex.: eteno e etano), hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (ex.: 
naftaleno e fenantreno), hidrocarbonetos totais de petróleo (ex.: benzeno 
e tolueno), ou ainda, éter metil tert-butílico, bifenilas policloradas, 
fenóis (ex.: pentaclorofenol), explosivos (ex.: trinitrotolueno) e 
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pesticidas (ex.: lindano) (ITRC, 2005; KREMBS et al., 2010; 
SIEGRIST; CRIMI; BROWN, 2011).  
A despeito das vantagens relacionadas à utilização da oxidação 
química in situ e de seu uso frequente para a remediação de compostos 
orgânicos, a aplicação da ISCO envolve várias limitações técnicas, tais 
como: (i) entrega e manutenção de uma concentração adequada do 
oxidante para a degradação efetiva dos contaminantes (ITRC, 2005; 
SIEGRIST; CRIMI; SIMPKIN, 2011); (ii) necessidade de ajuste de pH 
(faixa ótima entre 3 – 5) ou utilização de agentes quelantes para 
maximizar a disponibilidade do ferro (II) nas reações de catálise (ITRC, 
2005; PETRI et al., 2011); (iii) desencadeamento de inúmeras reações 
rápidas e intermediárias, que acabam por limitar a interação entre as 
espécies oxidativas geradas e os compostos orgânicos no sítio 
contaminado (WATTS et al., 1999a; ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; 
SIMPKIN, 2011) (iv) dano ecológico e inibição a atividade dos micro-
organismos pela ação agressiva de muitos oxidantes no ambiente 
subsuperficial (KALUDJERSKI; GUROL, 2004; VALDERRAMA et 
al., 2009; SUTTON et al., 2014; FENG et al., 2015; SUTTON et al., 
2015); (v) consumo não produtivo do oxidante pela matéria orgânica 
natural do solo (ITRC, 2005; KREMBS et al., 2010; SIEGRIST; 
CRIMI; SIMPKIN, 2011; SUTTON et al., 2014; BACIOCCHI et al., 
2014); (vi) mudanças geoquímicas na água subterrânea devido à 
oxidação do solo e da matéria orgânica (KREMBS et al., 2010; 
PALAIA; SMITH; LEWIS, 2011; SUTTON et al., 2014); (vii) 
mobilização de contaminantes (LIANG et al., 2009; SIEGRIST; CRIMI; 
SIMPKIN, 2011; SUTTON et al., 2014); e (viii) consumo rápido do 
oxidante pelo contaminante orgânico (ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; 
SIMPKIN, 2011), especialmente em sítios impactados por compostos 
pouco solúveis em água, cuja dissolução contínua do LNAPL pode 
causar o esgotamento antecipado do oxidante, de forma que a remoção 
do contaminante torna-se insuficiente e a remediação ineficaz (LIANG; 
LEE, 2008). Essas limitações tornam a ISCO um processo de difícil 
controle e previsão, principalmente quando aplicado em contaminações 
de escala real, ressaltando assim a necessidade de investigações de 
campo para aplicação de abordagens menos agressivas, principalmente 
voltadas para a atenuação de contaminantes pouco solúveis em água. 
Neste sentido, alguns autores defendem que a aplicação isolada 
da ISCO não tem potencial para acessar e oxidar completamente os 
contaminantes residuais e, assim, o polimento biológico poderia permitir 
a completa remediação de uma área impactada (CASSIDY; NORTHUP; 
HAMPTON, 2009; SUTTON et al., 2010), favorecendo a recuperação 
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das condições geoquímicas e ecossistêmicas do local, por meio da 
associação da ISCO à biorremediação (KAO; WU, 2000; XIE; 
BARCELONA, 2003; CASSIDY; NORTHUP; HAMPTON, 2009; GOI 
et al., 2011; GONG, 2012; KALUDJERSKI; GUROL, 2004; KULIK et 
al., 2006; NDJOU’OU; BOU-NASR; CASSIDY, 2006; LU et al., 2010; 
PARDO et al., 2014; VALDERRAMA et al., 2009; PARDO et al., 
2015b; SUTTON et al., 2010, 2014, 2015). Sob essa abordagem, o 
oxidante químico utilizado exerce um papel fundamental, pois 
dependendo de seu poder oxidativo pode comprometer a atividade 
microbiana e, consequentemente, a biodegradação na área impactada. 
Além disso, as espécies reativas e a quantidade de radicais livres 
formados a partir da introdução do oxidante no meio, também dependem 
do catalisador utilizado e do pH do sistema (ITRC, 2005; SIEGRIST; 
CRIMI; SIMPKIN, 2011). Portanto, a eficiência da remediação e a 
associação da ISCO à biodegradação para aplicações em escala real está 
fortemente vinculada à escolha apropriada do oxidante e do catalisador 




Os quatro principais oxidantes utilizados para a ISCO são, 
permanganato, persulfato, ozônio e o reagente Fenton (peróxido de 
hidrogênio (H2O2) catalisado por sais de ferro (Fe
2+ ou Fe3+)) (ITRC, 
2005; SIEGRIST; CRIMI; SIMPKIN, 2011; SUTTON et al., 2014; 
TSITONAKI et al., 2010; WATTS; TEEL, 2006). Outros tipos de 
oxidantes, tais como o peróxido de cálcio (CaO2) e peróxido de 
magnésio (MgO2), também podem ser utilizados em uma abordagem 
mais branda da ISCO (CASSIDY; IRVINE, 1999; GOI et al., 2011; 
KHODAVEISI et al., 2011; NORTHUP; CASSIDY, 2008; XIE; 
BARCELONA, 2003). Existem também, outros oxidantes ou 
combinações de oxidantes que podem ser utilizados, como o peroxonio 
(combinação do peróxido de hidrogênio com o ozônio) e o percarbonato 
(combinação do carbonato de sódio com peróxido de hidrogênio), 
porém são aplicados com menor frequência (SIEGRIST; CRIMI; 
SIMPKIN, 2011). A despeito das particularidades de cada oxidante, as 
considerações a seguir estão relacionadas à utilização do H2O2 e do 
MgO2 em processos de oxidação química in situ.  
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5.1.1.1 Peróxido de Hidrogênio (H2O2) 
 
O peróxido de hidrogênio é um oxidante forte, muito utilizado no 
tratamento de resíduos industriais, assim como, na remediação de solos 
e águas subterrâneas. Quando catalisado por sais de ferro solúvel (Fe2+), 
em meio levemente ácido (pH variando entre 3 e 5), o H2O2 pode gerar 
uma grande variedade de radicais livres e espécies reativas (Tabela 1), 
capazes de transformar ou decompor rapidamente compostos orgânicos 
(WATTS; TEEL, 2005; PETRI et al., 2011). Conhecida como reação 
Fenton, trata-se de uma técnica largamente estudada desde seu 
descobrimento em 1890, pelo químico britânico Henry John Horstman 
Fenton (FENTON, 1894), e da proposição de seu mecanismo de 
desenvolvimento (via formação de •OH) em 1934 (HABER; WEISS, 
1934). O reagente Fenton tem sido utilizado como oxidante no 
tratamento de resíduos industriais desde 1960 (HUANG; DONG; 
TANG, 1993; BAUTISTA et al., 2008), contudo, sua aplicação como 
agente oxidante no tratamento de solos e águas subterrâneas somente 
teve início em 1990, por meio de estudos de laboratório (WATTS et al., 
1990; TYRE; WATTS; MILLER, 1991; WATTS; SMITH; MILLER, 
1991; WATTS; UDELL; MONSEN, 1993; KAKARLA; WATTS, 
1997) e de campo (MARTENS; FRANKENBERGER, 1995). Sendo 
que nas últimas duas décadas, o tratamento Fenton tem emergido como 
tecnologia viável de remediação, para uma vasta gama de contaminantes 
orgânicos (BAUTISTA et al., 2008; GOI; VERESSININA; TRAPIDO, 
2008; PARDO et al., 2014; ROMERO et al., 2009; USMAN et al., 
2012; WATTS; HOWSAWKENG; TEEL, 2005; WATTS; TEEL, 
2005). 
A reação de iniciação, comumente utilizada para representar o 
processo Fenton, é apresentada na Tabela 1 (Eq. 1). As reações 
subsequentes são, ou de propagação (Eq. 2 – 5) ou de terminação (Eq. 6 
– 8), sendo que na Tabela 1 constam algumas das principais possíveis 
reações decorrentes da aplicação do reagente Fenton. Em condições 
normais, ao final do processo as moléculas orgânicas são convertidas à 
dióxido de carbono (CO2) e água (H2O) (YAP; GAN; NG, 2011), tal 
como representado na Equação 9 (Tabela 1). O H2O2 sozinho tem 
potencial para a oxidação (Tabela 2), mas em baixas concentrações (< 
0,1%) não é cineticamente rápido o suficiente para degradar 
contaminantes orgânicos perigosos, antes de sua decomposição (ITRC, 
2005). Os radicais hidroxila são agentes oxidantes muito forte (Tabela 
2) e a sequência de sua cadeia de propagação pode resultar na geração 
de íons superóxido (O2






) e outros radicais orgânicos (R•), que são 
completamente instáveis e de curta permanência (meia vida de segundos 
ou microssegundos), o que torna o processo complexo e de difícil 
predição (ITRC, 2005; PETRI et al., 2011). 
Todavia, esta abordagem clássica não pode ser facilmente criada 
in situ, e qualquer alteração na conformação da reação, diferente da 
tradicionalmente aplicada, é denominada como processo Fenton 
modificado. Isto inclui a utilização de concentrações elevadas de H2O2, 
utilização de oxidantes como MgO2 ou CaO2 (podem gerar H2O2 
lentamente durante sua decomposição), aplicação de agentes quelantes, 
e outras alterações passíveis de serem aplicadas em campo de acordo 
com o objetivo de cada processo de remediação.  
 
Tabela 1. Reação Fenton e as principais reações e radicais associados. 
Eq. Estequiometria Referência 
1     	+	  
   → 	    	+	   	+   • Walling (1975) 
2   • +      	→ 	   
• +     ITRC (2005) 
3    
• ↔   
  +    Stumm e Morgan (1995) 
4   • +    →  • +     ITRC (2005) 
5  • +	     →     +	  
• ITRC (2005) 
6    
• +      →    +  
  +      ITRC (2005) 
7    
• +      →    
  +      ITRC (2005) 
8      +   
•  →      +    ITRC (2005) 
9          	         + OH.
• →     +     Yap, Gan e Ng (2011)
 
 
Tabela 2. Espécies reativas, respectivo potencial de oxidação e pH de atuação. 




Radical hidroxila •OH 2,59 < 11,9 
Peróxido de hidrogênio H2O2 1,78 < 11,6 
Radical Peridroxil HO2
• 1,50 < 4,8 
Oxigênio O2 1,23 qualquer 
Íons hidroperóxido HO2
─ 0,88 > 11,6 
Íons superóxido O2
•─ -0,33 > 4,8 




5.1.1.2 Peróxido de Magnésio (MgO2) 
 
O peróxido de magnésio tem sido comumente utilizado como um 
composto de liberação de oxigênio (do inglês: oxygen release compound 
– ORC) para processos de biodegradação aeróbia (BIANCHI-
MOSQUERA; ALLEN-KING; MACKAY, 1994; SCHMIDTKE; 
WHITE; WOOLARD, 1999; XIE; BARCELONA, 2003). 
Alternativamente, pode ser potencialmente utilizado como um oxidante 
moderado para a ISCO, o que representa uma abordagem menos 
agressiva, uma vez que H2O2 pode ser liberado lentamente durante a 
decomposição do MgO2 (Tabela 3 – Eq. 10 e 11), quando dissolvido em 
água e em pH neutro (VOL’NOV, 1966; ELPRINCE; MOHAMED, 
1992; CASSIDY; IRVINE, 1999; WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 
1999; XIE; BARCELONA, 2003; LIU; PORTERFIELD, 2014). A 
baixa solubilidade do MgO2 (86 mg.L
-1 à 18 ºC e pH 10,3) (SOLVAY 
AMERICA, INC., 2013) garante a liberação lenta de H2O2, dado que a 
reação é regulada pela sua velocidade de dissolução na água (WAITE; 
BONNER; AUTENRIETH, 1999; GOI et al., 2011; KHODAVEISI et 
al., 2011; NDJOU’OU; CASSIDY, 2006). No entanto, o processo de 
oxidação é dependente de muitos fatores, incluindo, pH e capacidade de 
tamponamento do solo, características físico-químicas e concentração 
dos contaminantes, além da presença de outros compostos orgânicos ou 
de metais pesados no ambiente subsuperficial (DUFFY; OCHS; 
OUDIJK, 2006; GOI et al., 2011). 
 
Tabela 3. Reações de decomposição do MgO2 em água. 
Eq. Estequiometria Referência 





   Vol’Nov (1966) 
 
A liberação do H2O2 pela decomposição do MgO2 foi 
evidenciada em literatura específica (VOL’NOV, 1966; ELPRINCE; 
MOHAMED, 1992; CASSIDY; IRVINE, 1999; WAITE; BONNER; 
AUTENRIETH, 1999; XIE; BARCELONA, 2003; LIU; 
PORTERFIELD, 2014), sendo que algumas pesquisas indicam que o 
mecanismo de oxidação do MgO2 pode ocorrer de maneira similar ao do 
H2O2, via produção de radicais hidroxila por difusão (ELPRINCE; 
MOHAMED, 1992; WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999). 
Contudo, o desenvolvimento das reações também resulta na produção de 
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Mg(OH)2 (Eq. 10), que pode ser responsável tanto pela formação de 
uma estrutura cimentada aos sólidos do solo (LANDMEYER et al., 
2001; WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999; XIE; BARCELONA, 
2003), como pela elevação do pH para faixas que variam entre 10 e 12, 
efeito tipicamente observado em solos mal tamponados (CASSIDY; 
IRVINE, 1999; WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999). Essa 
película de revestimento dos sólidos do solo, formada pela presença do 
Mg(OH)2, impede que a água penetre profundamente através do cristal, 
favorecendo a liberação lenta de H2O2 (GIAMELLO et al., 1993; JUN et 
al., 2009; VEZZULLI; PRUZZO; FABIANO, 2004). Portanto, a 
formação desta estrutura cimentada representa um efeito benéfico ao 
processo de remediação, dado que garante que o MgO2 permaneça ativo 
por períodos de tempo que variam de seis meses a um ano (VEZZULLI; 
PRUZZO; FABIANO, 2004). De modo geral, os efeitos da utilização do 
MgO2 foram pouco documentados para aplicações da ISCO diretamente 
em campo e a longo prazo, destacando a importância do 
desenvolvimento de estudos nesta linha. 
As pesquisas disponíveis, relacionadas à utilização do MgO2 para 
a remediação de solos e águas subterrâneas, indicam resultados 
eficientes para esta abordagem. No estudo de Xie e Barcelona (2003), o 
MgO2 foi um dos oxidantes testados (KMnO4, H2O2 e MgO2) para a 
oxidação química associada à biodegradação aeróbia de combustíveis, 
os resultados mostraram poder de oxidação moderado e mínima inibição 
da atividade microbiológica, fator que conduziu à remoção de até 80% 
dos hidrocarbonetos totais de petróleo (HTPs). Já na pesquisa de Goi et 
al. (2011), onde o MgO2 foi utilizado para o tratamento de PCBs, os 
resultados indicaram elevada remoção (96 ± 2%) do contaminante em 
períodos curtos de tratamento (1 e 3 dias), além de um aumento 
representativo do pH do solo (de 5 para 9) durante todo período 
experimental (21 dias), que foi proporcional à dose de MgO2 utilizada, 
sendo que não foram observadas alterações substancias relativamente às 
características do solo e à atividade microbiana para uma dose moderada 
de MgO2. Os mesmos autores concluíram que, a eficácia de remoção do 
contaminante no solo está fortemente vinculada à dose de MgO2 
aplicada, ao tempo de tratamento e à forma de condução do tratamento. 
A busca por novos oxidantes está vinculada à redução das 
dificuldades associadas às abordagens tradicionais da ISCO. Neste 
contexto, a utilização do MgO2 pode ser uma alternativa para contornar 
as desvantagens associadas à aplicação direta de H2O2, as quais foram 
listadas anteriormente e que incluem a necessidade de controle de pH 
(ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; SIMPKIN, 2011), dano ecológico e 
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inibição da atividade dos micro-organismos (FENG et al., 2015; 
SUTTON et al., 2014, 2015; VALDERRAMA et al., 2009), consumo 
rápido do oxidante (ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; SIMPKIN, 2011) 
e geração de uma reação exotérmica violenta (GOI et al., 2011; 
NDJOU’OU; CASSIDY, 2006). O desenvolvimento do processo de 
oxidação química de forma mais branda, denominado aqui como 
oxidação química parcial (OQP), pode favorecer a associação da ISCO 
ao processo de biodegradação, culminando assim numa estratégia 
inovadora e eficiente para a remediação de compostos orgânicos que se 




A decomposição catalítica do H2O2 pela ação de Fe
+2 e Fe+3 já é 
consolidada na literatura (HABER; WEISS, 1934; WALLING, 1975; 
ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; SIMPKIN, 2011; WATTS et al., 
1999b; BAUTISTA et al., 2008; WATTS; TEEL, 2005, 2006; PARDO 
et al., 2014; BERGENDAHL; THIES, 2004). No entanto, os óxidos de 
ferro presentes na matriz do solo, como a goethita (α-FeOOH), hematita 
(α-Fe2O3), magnetita (Fe3O4) e a ferridrita (α-Fe10O15 9H2O), também 
são capazes de catalisar o H2O2 (TYRE; WATTS; MILLER, 1991). 
Assim, as novas abordagens da ISCO consideram a utilização de novos 
materiais, tais como os óxidos de ferro (ex.: goethita, hematita, 
magnetita e ferridrita), para viabilização de sua aplicação como agente 
catalisador na decomposição dos oxidantes utilizados para o tratamento 
de um sítio contaminado (KANEL et al., 2004; USMAN et al., 2012). 
Neste sentido, as pesquisas de Flores et al. (2012) demonstraram 
resultados positivos na utilização de óxidos de ferro recuperados do 
tratamento da drenagem ácida de mina (Fe2O3 DAM), como agente 
catalisador na decomposição do H2O2, viabilizando assim o 
aproveitamento sustentável de um resíduo gerado em grande quantidade 
neste ramo da indústria brasileira.  
A drenagem ácida de mina (DAM) ocorre pela formação de uma 
solução aquosa resultante da oxidação de minerais sulfetados 
provenientes da atividade de mineração, assim como, pela elevada 
capacidade de lixiviação de elementos presentes no minério e nas rochas 
circunvizinhas à área minerada. As águas da DAM contêm altas 
concentrações de ácidos, sulfato e outros metais (tais como ferro, 
alumínio, manganês, zinco, cobre, níquel, cálcio, magnésio e cromo) 
(CHENG et al, 2011) e, por conseguinte, são caracterizadas por 
apresentarem acidez elevada e baixo pH (ANDERSEN et al, 2012). 
 Com tais características, acabam por contribuir significativamente para 
poluição das águas superficiais, configurando-se como um problema 
ambiental de grande preocupação para a indústria da mineração em todo 
o mundo (ANDERSEN et al., 2012; CHENG et al., 2011; JOHNSON; 
HALLBERG, 2005). 
O tratamento da DAM, envolve a utilização de reagentes 
alcalinos para elevação rápida do pH, seguido da precipitação dos 
metais dissolvidos. O método da precipitação seque
químico do tratamento da DAM, descrito por Andersen et al. (2012)
adotado na Carbonífera Criciúma (Santa Catarina – Brasil)
foi a produção de óxidos de ferro com elevada pureza (FLORES, 2012)
mais detalhadamente, constituído por 78,29% de ferro férrico
outros metais em baixas concentrações (óxido de alumínio, óxido de 
bário, óxido de silício e outros) (vide Anexo II). Morfologicamente
resíduo apresenta somente fase cristalina, com partículas na forma 
acicular, homogêneas e aglomeradas, com distribuição d
torno de 66,7 x 427,5 nm (Figura 1) e área superficial de 67 m
(ANDERSEN et al., 2012). Portando, a pesquisa de materiais 
inovadores para a catálise do H2O2, oferece alternativas para a 
incorporação do Fe2O3 DAM a novos processos. E, além do 
aproveitamento de resíduos, a utilização do Fe2O3 DAM está vinculada 
à busca por produtos sustentáveis e economicamente vantajosos.
 
Figura 1. Resultados caracterização por microscopia eletrônica de varredura 
(MEV) do Fe2O3 DAM. 
FONTE: Andersen et al. (2012). 
 
Dentre os óxidos de ferro, a goethita (-FeOOH) apresenta
como um catalisador estável e eficiente em reações envolvendo o H
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(LIN; GUROL, 1998; WU et al., 2006; GOI; VERESSININA; 
TRAPIDO, 2008; LIOU; LU, 2008), uma vez que combina maior faixa 
de pH de operação com a lixiviação controlável dos íons de ferro 
(FLORES et al., 2012). Resultados de catálise eficiente também foram 
relatados para a magnetita (USMAN et al., 2012), hematita (MATTA; 
HANNA; CHIRON, 2007) e ferridrita (BARREIRO et al., 2007). De 
modo geral, a utilização dos óxidos de ferro é viável tecnicamente, uma 
vez que não apresentam dependência por pH ácido (KANEL et al., 
2004; WATTS et al., 1997, 1999b). 
Neste contexto, o mecanismo teórico para a oxidação pela ação 
catalítica do Fe2O3 DAM é apresentado na Tabela 4. A dissolução do 
Fe2O3 DAM libera espécies de ferro férrico para a água subterrânea 
(Tabela 4 – Eq. 13), o qual reage com o H2O2 (Tabela 4 – Eq. 14) 
previamente liberado pela decomposição do MgO2 (Tabela 4 – Eq. 12), 
resultando na produção de radicais peridroxil e Fe2+ (Tabela 4 – Eq. 15) 
que, por conseguinte, podem ser regenerados em Fe3+ e hidroperóxidos 
(Tabela 4 – Eq. 16) e, assim produzir Fe2+ e O2 (Tabela 4 – Eq. 17). Por 
fim, o Fe2+ produzido pode reagir com o H2O2 (Tabela 4 – Eq. 18) 
gerando radicais hidroxila que irão oxidar sequencialmente os 
compostos orgânicos (Tabela 4 – Eq. 19) até a formação de CO2 e água. 
 
Tabela 4. Proposição do mecanismo de oxidação pela utilização de Fe2O3 DAM. 
Eq. Estequiometria Referência 
12      + 2    →   (  )  +      Vol’Nov (1966)
 
13       + 6 
  → 2     + 3    Li; Liu; Chern (1999)
 
14      +      →   	   
   +    Neyens; Baeyens (2003) 
15   	      →    
• +      Neyens; Baeyens (2003) 
16      +    
• →      +    
  Neyens; Baeyens (2003) 
17      +    
• →      +    +  
  Neyens; Baeyens (2003) 
18      +      →   
   +   •  +     Walling (1975) 
19    +   • →     +  
• Neyens; Baeyens (2003) 
 
Deste modo, a utilização da oxidação química parcial (MgO2 + 
Fe2O3 DAM) permite a associação da biodegradação ao processo 
químico, para remediação de compostos orgânicos pouco solúveis em 
água e, apresenta-se como uma alternativa viável do ponto de vista 
técnico, econômico e ambiental, dada a incorporação um subproduto 






A biodegradação pode ser descrita como a capacidade metabólica 
de micro-organismos em transformar contaminantes orgânicos 
complexos em moléculas mais simples (ex.: dióxido de carbono e água) 
ou em subprodutos não-tóxicos (biotransformação), por meio de reações 
de óxido-redução mediadas por micro-organismos (RISER-ROBERTS, 
1998; WIEDEMEIER et al., 1999a). Muito utilizada na redução de 
massas de contaminantes dissolvidos em água subterrânea, configura-se 
como um mecanismo de atenuação importante em processos de 
remediação (WIEDEMEIER et al., 1999a). As reações de biodegradação 
ocorrem em etapas sequenciais, onde os subprodutos provenientes de 
um processo metabólico atuam como substrato para o processo seguinte, 
sucessivamente até a completa mineralização do composto orgânico. A 
oxidação do contaminante ocorre pela transferência de elétrons do 
doador para os receptores, havendo liberação de energia, que por sua 
vez, é utilizada pelos micro-organismos para a síntese celular 
(LOVLEY, 2003; WIEDEMEIER et al., 1999a). 
Os micro-organismos têm capacidade para remover uma 
diversidade de contaminantes orgânicos por meio de processos 
enzimáticos (LOVLEY, 2003), contudo, a biodegradação é dependente 
de uma série de fatores físicos, químicos e biológicos. Desta forma, a 
aplicabilidade da biorremediação em sistemas subsuperficiais fica 
condicionada à composição, concentração e biodisponibilidade do 
contaminante (MARGESIN; SCHINNER, 2001), além da presença de 
micro-ogranismos, sua capacidade metabólica e como respondem às 
mudanças nas condições ambientais (LOVLEY, 2003). Sendo que, o 
crescimento microbiano na água subterrânea é dependente de faixas 
adequadas de pH e temperatura (Tabela 5), assim como, da 
disponibilidade de nutrientes e micronutrientes para a produção de 
componentes celulares e realização de suas funções metabólicas 
fundamentais (RISER-ROBERTS, 1998; ALVAREZ ALVARADO; 
PÉREZ, 2003). Neste sentido, alguns valores de referência para o 
crescimento microbiano são apresentados na Tabela 5. 
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Tabela 5. Valores de referência para o crescimento de micro-organismos em 
água subterrânea. 
Parâmetro 
Valores de referência p/ o crescimento de 
micro-organismos 
C:N:P 30:5:11 
pH 4 – 92 
Temperatura 
0 – 20 °C (psicrófilos)3 
20 – 40 °C (mesófilos)3 
1 Alvarez Alvarado e Pérez (2003) 
2 Chapelle (2001); Margesin e Schinner (2001); Norris (1994) 
3 Margesin e Schinner (2001) 
 
Durante os processos de biodegradação, os compostos que 
constituem o contaminante atuam como doadores de elétrons, e são 
parcialmente oxidados na presença de receptores de elétrons (O2, NO3, 
Fe3+, CO2, SO4
2- e Mn4+), produzindo espécies reduzidas denominadas 
subprodutos metabólitos (CHAPELLE, 2001; WIEDEMEIER et al., 
1999a). Essas reações fazem parte de um processo metabólico 
complexo, sendo que para a oxidação da matéria orgânica, os receptores 
de elétrons são utilizados e esgotados sequencialmente, seguindo uma 
hierarquia termodinâmica, de acordo com o rendimento de energia livre 
fornecido ao metabolismo microbiano, até que a completa mineralização 
seja alcançada. O receptor de elétrons utilizado define o metabolismo 
envolvido no processo (aeróbio ou anaeróbio), sendo que apesar do 
oxigênio ser o receptor de elétrons com maior rendimento de energia aos 
micro-organismos, os ambientes contaminados são anóxicos em sua 
maioria, pois o oxigênio dissolvido no meio é consumido rapidamente 
quando combustíveis estão presentes no solo e na água subterrânea 
(LOVLEY, 2003; VOGT; KLEINSTEUBER; RICHNOW, 2011), o que 
torna o processo de degradação predominantemente anaeróbio 
(LOVLEY, 2003). Ademais, é necessário um envolvimento cooperativo 
e sintrófico de diversos grupos de micro-organismos metabolicamente 
distintos, para evitar o acúmulo dos metabólitos produzidos durante o 
processo de degradação que, por conseguinte, podem desencadear 
limitações termodinâmicas ao sistema (SCHINK, 1997; SCHINK; 
STAMS, 2013). 
A biodegradação anaeróbia de compostos orgânicos pode ser 
ocorrer ou por respiração anaeróbia ou por fermentação. Na presença de 
receptores de elétrons externos e inorgânicos, o processo irá ocorrer via 
respiração anaeróbia, seguindo a tendência mais favorável 
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termodinamicamente (quantificado pela energia livre de Gibb’s) para 
utilização dos receptores: NO3- > Fe3+> SO4
2->HCO3
- (Tabela 6) 
(CHAPELLE, 2001; WIEDEMEIER et al., 1999a). Quando os 
receptores de elétrons inorgânicos e externos forem exauridos, dióxido 
de carbono e prótons (H+), podem ser os receptores finais de elétrons, 
caracterizando o ambiente como metanogênico (STAMS et al., 2006). 
Na ausência de receptores de elétrons inorgânicos e externos, e na 
presença de receptores de elétrons internos (endógenos), o processo irá 
ocorrer via fermentação. Durante a fermentação os compostos orgânicos 
podem servir tanto como doadores como receptores de elétrons 
(CHAPELLE, 2001; WIEDEMEIER et al., 1999a). 
 
Tabela 6. Potencial de rendimento de energia em diferentes processos de 
oxidação. 
Reações de Oxidação e Redução 
Potencial de Energia Livre 
(KJ/H2) 
2   
  + 5   + 2 
  →    + 6    224 
2  (  )  → 2  (  )  + 2    50 
   
   + 4   +  
  →     +	4    38 
    
  + 4   +  
  →     + 3    34 
FONTE: Adaptado de Chapelle (2001). 
 
Em condições metanogênicas, a degradação anaeróbia de 
compostos orgânicos ocorre pelo desenvolvimento de hidrólise, 
acidogênese, acetogênese e metanogênese, tal como apresentado na 
Figura 2. Na hidrólise os compostos orgânicos complexos (polímero) 
são convertidos à compostos orgânicos simples (monômeros), pela ação 
de enzimas extracelulares que são excretadas por micro-organismos 
(Tabela 7 – Eq. 20). Assim, carboidratos são convertidos em açúcares 
solúveis, proteínas em aminoácidos e lipídeos em ácidos graxos de 
cadeia longa (AGCL) (LOVLEY, 1997). Sendo que os substratos 
produzidos, são posteriormente convertidos dentro da célula microbiana, 
portanto sem a presença de receptores de elétrons externos, em um 
processo denominado acidogênese, o qual resulta na formação de ácidos 
orgânicos voláteis (acetato, propionato, butirato e outros compostos). A 
etapa seguinte é denominada de acetogênese, conduzida pela ação de 
bactérias acetogênicas sintróficas capazes de operar o processo por duas 
vias distintas, homoacetogênese oxidativa (Tabela 7 – Eq. 21) e 
homoacetogênese redutora (Tabela 7 – Eq. 22), as quais resultam na 
formação de acetato, hidrogênio e dióxido de carbono (DEMIREL; 
SCHERER, 2008; HATTORI, 2008). Por fim, ocorre a metanogênese, 
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nesta etapa os compostos produzidos durante a acetogênese atuam como 
substratos, e são convertidos a metano e dióxido de carbono por duas 
vias distintas, metanogênese acetoclástica (Tabela 7 – Eq. 23) e 
metanogênese hidrogenotrófica (Tabela 7 – Eq. 24) (HATTORI, 2008). 
 
Figura 2. Biodegradação anaeróbia de compostos orgânicos. 
 




Tabela 7. Reações de biodegradação anaeróbia. 
Eq. Reação Etapa 
20       
  +    	→ 	       +  ′   Hidrólise 
21       
  + 4    →     
  + 4   +     
  +    
Homoacetogênese 
oxidativa 
22 4   + 2    
  +    →       








24 4   +     




Em ambientes metanogênicos, a energia disponível é muito baixa 
e próxima ao limite mínimo necessário para o metabolismos microbiano 
(≈ -20 kJ. reação-1), sob essas condições, existe uma dependência mútua 
entre os micro-organismos capazes de conduzir as reações com baixa 
disponibilidade energética e cooperação eficiente entre eles (relações 
sintróficas) (SCHINK, 1997). Desde modo, a transferência dos 
metabólitos pode ser realizada por meio da interação entre micro-
organismos acetogênicos, hidrogenotróficos e acetoclásticos, sendo que, 
o acetato e o hidrogênio produzidos na etapa acetogênica, são 
consumidos por arqueas metanogênicas acetoclásticas e 
hidrogenotróficas, respectivamente. O grau de dependência entre os 
micro-organismos varia consideravelmente, mas dessa forma as reações 
se tornam termodinamicamente favoráveis pela cooperação sintrófica 
entre micro-organismos distintos que impedem o acúmulo de 
metabólitos e garantem a continuidade do processo de degradação 




O biodiesel é um composto biodegradável, derivado de matérias-
primas renováveis, incluindo óleos vegetais (ex.: óleo de soja, caroço de 
algodão, palma, amendoim, colza/canola, girassol, açafrão e coco), 
gorduras de origem animal (ex.: sebo) e óleos de descarte (ex.: óleo 
utilizado em frituras) (KNOTHE, 2005; DEMIRBAS, 2009; ITRC, 
2011; SMITH et al., 2016). A escolha da matéria-prima é fundamentada, 
principalmente, em fatores geográficos, mas fatores como 
disponibilidade, custos, propriedades de armazenamento e desempenho 
como combustível, também tem influência na tomada de decisão 
(DEMIRBAS, 2009).  
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Um mapeamento das principais matérias-primas utilizadas para a 
produção do biodiesel, em termos mundiais, denota que na Europa a 
colza e o girassol são frequentemente aplicados (CONCAWE, 2009) e, 
mais detalhadamente, na Alemanha uma pesquisa realizada em 60 
postos de abastecimento indicou que os principais insumos são, canola, 
palma, soja e coco (UFOP, 2013). Nos Estados Unidos predomina a 
utilização de soja, canola e gorduras (US EIA, 2016). No Canadá a 
canola é muito aplicada, enquanto que, na Indonésia a cultura da palma 
apresenta dominância (ITRC, 2011). Em termos nacionais, a soja é a 
principal matéria-prima, representando aproximadamente 77% da 
produção nacional de biodiesel (ANP, 2015). Assim, a necessidade de 
diversificação da biomassa é evidente e tecnicamente viável, dado que, 
cerca de 150 milhões de hectares do País apresentam potencial para 
serem incorporados à produção agrícola de culturas como soja, babaçu, 
amendoim, girassol, palma, pinhão, canola e outros (CUNHA DA 
COSTA, 2004; CREMONEZ et al., 2015). A cultura da palma se 
sobressai às demais por apresentar vantagens técnicas, assim como, 
melhor potencial de adaptação às regiões norte e nordeste do Brasil, 
principalmente em relação ao solo e ao clima da Amazônia 
(CREMONEZ et al., 2015). Tais fatores indicam uma tendência à 
incorporação da palma como matéria-prima para a produção do 
biodiesel brasileiro nos próximos anos.  
A crescente adição de biodiesel à matriz energética nacional, 
endossa a necessidade de diversificação da biomassa atualmente 
utilizada. No Brasil, no ano de 2016 o biodiesel passou a ser adicionado 
ao diesel comercial numa fração de 8% em volume, existindo a 
perspectiva de um aumento percentual ainda maior nos próximos anos, 
devendo chegar ao valor de 10% no ano de 2019 (BRASIL, 2016). A 
nível mundial, o percentual de mistura do biodiesel ao diesel 
convencional varia de 2 à 10% (V/V) existindo perspectivas de um 
aumento ainda maior em algumas localidades (ex.: Estado de Minnesota 
– 20% (V/V), EUA) (SMITH et al., 2016).  
O biodiesel pode ser definido como ésteres monoalquílicos de 
ácidos graxos, grupo de compostos orgânicos que podem ser 
sintetizados por processo de transesterificação na presença de álcoois de 
cadeia curta e sob ação de um agente catalisador (DEMIRBAS, 2009; 
ITRC, 2011; SMITH et al., 2016), tal como demonstrado na Figura 3. 
Na produção do biodiesel, a finalidade da transesterificação é a 
diminuição da viscosidade do óleo, sendo que o processo consiste em 
uma sequência de três reações consecutivas e reversíveis, onde os 
triglicerídeos são convertidos a diglicerídeos e estes então são 
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convertidos a monoglicerídeos, seguidos da conversão a glicerol. Em 
cada passo ocorre produção de um éster e, ao final da reação, três 
moléculas de ésteres são produzidas a partir de uma molécula de 
triglicerídeo (DEMIRBAS, 2009). A reação requer um catalisador para 
separar as moléculas do óleo, e tanto o hidróxido de sódio (NaOH) 
como o hidróxido de potássio (KOH) têm sido utilizados com bom 
rendimento (DARNOKO; CHERYAN, 2000; DEMIRBAS, 2009). Com 
relação aos álcoois, tanto metanol como etanol, butanol ou propanol 
podem ser utilizados, porém o metanol é preferencialmente aplicado em 
relação aos demais, por apresentar maior viabilidade técnica (álcool 
polar e de cadeia curta) e econômica (FREEDMAN; BUTTERFIELD; 
PRYDE, 1986; FUKUDA; KONDO; NODA, 2001; DEMIRBAS, 
2009). 
 
Figura 3. Reação de transesterificação de triglicerídeos com álcool. 
 
FONTE: Adaptado de Leung; Koo; Guo (2006) 
 
Os produtos da transesterificação metílica são denominados de 
ésteres metílicos de ácidos graxos (EMAGs) (DEMELLO et al., 2007; 
ITRC, 2011; SMITH et al., 2016). As propriedades individuais dos 
EMAGs determinam as propriedades globais de um combustível a base 
de biodiesel, sendo que o percentual destes ésteres varia, entre outros 
fatores, de acordo com a matéria-prima vegetal utilizada e com o 
processo de fabricação (KNOTHE, 2005; SMITH et al., 2016). Na 
Tabela 8 constam algumas informações relacionadas à composição 
química dos ésteres metílicos do biodiesel, derivados tanto do óleo de 
palma como do óleo de soja, e, para melhor visualização das diferenças 
existentes na composição de ambos, na Figura 4 constam 
cromatogramas típicos de amostras de biodiesel de palma e de soja. 
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Tabela 8. Composição química do biodiesel puro de palma e de soja. 
Éster Óleo de Palma (%) Óleo de Soja (%) 
Metil Laurato (C12:0) 0,35 - 
Metil Miristato (C14:0) 1,08 - 
Metil Palmitato (C16:0) 43,79 12,1 
Metil Palmitoleato (C16:1) 0,15 - 
Metil Estearato (C18:0) 4,42 4,4 
Metil Oleato (C18:1) 39,90 28,1 
Metil Linoleato (C18:2) 9,59 42,0 
Metil Linolenato (C18:3) 0,17 13,3 
Metil Araquidato (C20:0) 0,38 - 
FONTE:Adaptado de Darnoko e Cheryan (2000); Gomes (2008); Corseuil et al., (2011). 
 
Figura 4. Cromatogramas típicos para o biodiesel de palma (A) e para o 
biodiesel de soja (B). 
 
FONTE: Adaptado de Pauls (2011). 
 
A crescente incorporação de biodiesel à matriz energética 
mundial, conduz também, a crescente probabilidade de derramamentos 
prejudiciais ao solo e às águas subterrâneas, assim, a compreensão do 
destino e transporte dos EMAGs em ambientes subsuperficiais é de 
fundamental importância para minimização dos possíveis impactos ao 
ambiente e à saúde pública (ITRC, 2011; SMITH et al., 2016). Para 
tanto, o conhecimento das propriedades físico-químicas destes ésteres 
metílicos torna-se indispensável, e neste contexto são apresentadas na 
Tabela 9 as principais propriedades vinculadas a distribuição dos 
EMAGs no ambiente, para os ésteres metílicos predominantes na 
formulação o biodiesel de palma e de soja. 
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C17H34O2 270,50 0,8520 9,1 x 10
-3 4,0 x 10-3 1,9 x 10-2 4.8x10-4 7,4 4,26 
Metil 
Estearato 
C19H38O2 298,50 0,8498 9,3 x 10
-4 3,0 x 10-4 1,4 x 10-2 3,3 x 10-5 8,4 4,79 
Metil 
Oleato 
C19H36O2 296,50 0,8740 5,5 x 10
-3 4,4 x 10-3 8,0 x 10-3 1,6 x 10-4 7,5 4,79 
Metil 
Linoleato 
C19H34O2 294,50 0,8890 1,9 x 10
-2 2,1 x 10-2 1,9 x 10-3 9,9 x 10-5 6,8 - 
Metil 
Linolenato 
C19H32O2 292,50 0,895 5,8 x 10
-2 9,2 x 10-2 2,1 x 10-4 3,1 x 10-5 6,3 - 
FONTE: Adaptado de Krop et al., (1997); Sigma-Aldrich (2016). 
 





em água á 25ºC 
(mg.L-1) 
Constante da 
Lei de Henry 
Pressão de Vapor 





0,84 – 0,90 1,2 x 10-3 – 2,1 x 10-2 6,4 x 10-3 – 1,3 8,63 x 10-6 – 3,74 x 10-4 6,29 – 8,35 
Diesel 0,87 – 0,95 5,0 2,4 x 10-3 – 3,0 x 10+2 2,12 – 26,4 3,3 – 7,06 
FONTE: Adaptado de ITRC (2011). 
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De modo geral, as propriedades apresentadas na Tabela 9 
exercem grande influência em relação a mobilidade dos compostos 
orgânicos em sistemas subsuperficiais. Apesar da longa cadeia 
carbônica dos EMAGs, as densidades relativas (relação entre a 
densidade do composto e a densidade da água) permanecem menores do 
que a densidade da água e, desta forma, quando liberados no ambiente 
subterrâneo, tendem a flotar no topo da franja capilar do lençol freático. 
Com relação à solubilidade, a hidrofobicidade da longa cadeia carbônica 
dos EMAGs, torna a molécula praticamente insolúvel em água. Os 
valores elevados dos coeficientes de partição octanol/água (Kow) e 
carbono orgânico/água (Koc) (Tabela 9) indicam, respectivamente, que 
são compostos com baixa capacidade de dissolução em água e alta 
capacidade de adsorção às fases orgânicas que possam estar presentes 
no ambiente subterrâneo, logo, são compostos com baixa mobilidade. 
Ainda, os ésteres metílicos apresentam baixa tendência à volatilização, 
em função, principalmente, de suas elevadas massas moleculares (> 200 
g.mol-1). Todavia, ao usar esses dados para prever o comportamento dos 
EMAGs no ambiente subterrâneo é importante ter em mente que o 
biodiesel é uma mistura complexa e variável, e que os resultados podem 
ser tendenciosos pela presença de componentes vestigiais (SMITH et al., 
2016).  
O biodiesel é relativamente insolúvel e não apresenta potencial 
para gerar grandes plumas de fase aquosa, contudo, pode persistir como 
LNAPL em ambientes subsuperficiais por longos períodos de tempo 
(CHIARANDA, 2011; CORSEUIL et al., 2011; ITRC, 2011). Sendo 
que, tende a ser mais suscetível a biodegradação do que o óleo diesel 
convencional, em função da presença dos ácidos graxos que são 
facilmente degradadas pelos micro-organismos, ausência de moléculas 
aromáticas, algumas propriedades higroscópicas e disponibilidade de 
ligações éster de alta energia (Tabela 10) (CHIARANDA, 2011). 
Quando misturado ao diesel convencional, o biodiesel é 
preferencialmente degradado em relação aos compostos aromáticos 
(RAMOS et al., 2016), representando um efeito negativo ao processo de 
remediação do sítio contaminado. Além de que, é termicamente instável, 
é mais higroscópico e mais suscetível à oxidação do que os 
combustíveis a base de petróleo (FAZAL; HASEEB; MASJUKI, 2011; 
HASEEB et al., 2011). Assim, a estratégia de remediação pode ser 
elaborada considerando os métodos convencionalmente utilizados, 
aplicáveis às contaminações com compostos derivados do petróleo 
(ITRC, 2011), porém, essas abordagens tradicionais estão gradualmente 
sendo preteridas em relação às tecnologias inovadoras, voltadas para 
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cumprir as metas de remediação rapidamente (BACIOCCHI, 2013). 
Nesse sentido, apresentam-se nos itens a seguir considerações 
relacionadas à oxidação química e à biodegradação do biodiesel, dado o 
interesse de associação de ambas as estratégias como tecnologia de 
remediação para compostos que comportam-se como LNAPLs em 
sistemas subsuperficiais. 
 
5.3.1 Oxidação dos EMAGs 
 
Uma característica física dos EMAGs que deve ser considerada 
na avaliação de seu destino e comportamento em ambientes 
subsuperficiais, relaciona-se à sua vulnerabilidade à oxidação e auto 
oxidação (KNOTHE, 2007), além destes, mecanismos como hidrólise, 
decomposição térmica e/ou termo-oxidativa, também podem influenciar 
na estabilidade do biodiesel, principalmente quando da exposição à 
fatores químicos e ambientais adversos (DUNN, 2008; TANG et al., 
2008). O processo de oxidação do biodiesel tem sido amplamente 
estudado, de modo geral, os resultados indicam que as reações de 
oxidação são aceleradas na presença de oxigênio, luz, peróxidos e 
metais, assim como, exposição à elevadas temperaturas (DUNN, 2008; 
KARAVALAKIS; STOURNAS; KARONIS, 2010; KNOTHE, 2007; 
KNOTHE; DUNN, 2003; ØSTERSTRØM et al., 2016; TANG et al., 
2008). As propriedades físico-químicas do biodiesel também exercem 
influência sobre a oxidação, e sua estabilidade é igualmente dependente 
do perfil dos ácidos graxos da matéria-prima que o constitui (KNOTHE, 
2007; DUNN, 2008; TANG et al., 2008; KARAVALAKIS; 
STOURNAS; KARONIS, 2010). Contudo, as taxas de oxidação dos 
ácidos graxos insaturados ou ésteres podem variar consideravelmente, 
tornando a compreensão deste processo extremamente complexa 
(KNOTHE, 2007). 
O detalhamento da evolução das reações de oxidação que podem 
ocorrer para o biodiesel é apresentado na Figura 5, sendo que o processo 
de oxidação dos EMAGs ocorre pelo desenvolvimento de reações em 
cadeia, que incluem três etapas fundamentais: iniciação, propagação e 
terminação. A oxidação é iniciada pela abstração do hidrogênio dos 
grupos metileno ( CH2) adjacentes às ligações duplas dos EMAGs 
insaturados (Figura 5-A), normalmente causada pela presença de 
espécies reativas de oxigênio. Como a energia de dissociação da ligação 
C–H nas posições bis-alílicos (Figura 5-A2) é menor do que a energia 
de dissociação nas posições alílicos (Figura 5-A1), os EMAGs que 
possuem ligações duplas de metileno interrompidas (ex.: C18:3 e C18:2) 
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tornam-se mais propensos à oxidação do que os EMAGs 
monossaturados (FANG; MCCORMICK, 2006; KNOTHE, 2002; 
MCCORMICK et al., 2007; OGAWA et al., 2008). Portanto, o metil 
linoleato e o metil linolenato são particularmente sensíveis, pois suas 
ligações duplas são espaçadas de tal forma que contém grupos metileno 
em posições alílicos às ligações duplas, para ambos os lados (bis-
alílicos) (BANNISTER et al., 2011). Logo, a estabilidade do biodiesel 
em relação à oxidação não está correlacionada ao número total de 
ligações duplas, mas sim ao número total e às posições dos grupos 
metileno bis-alílicos às ligações duplas existentes nas cadeias 
(KARAVALAKIS; STOURNAS; KARONIS, 2010; KNOTHE, 2002; 
MCCORMICK et al., 2007).  
Os produtos primários da oxidação do biodiesel são os radicais 
alquil (Figura 5-B1) e radicais peroxil (Figura 5-B2), que são altamente 
reativos e atacam prontamente outros radicais insaturados dos EMAGs, 
dando origem a uma reação em cadeia (Figura 5-D) (ZULETA et al., 
2012). No estágio de propagação, hidropexidos e novos radicais alquil 
são formados pela abstração do hidrogênio das moléculas dos EMAGs 
(Figura 5-C1 e 5-C2) (ZULETA et al., 2012). A subsequente 
decomposição dos hidroperóxidos envolve uma série de reações 
complexas, considerando que a energia de dissociação da ligação O–O é 
menor do que a energia de dissociação da ligação O–H, a clivagem entre 
os átomos de oxigênio dos hidroperóxidos é energeticamente favorecida, 
e a evolução destas reações resulta na formação de um alcoxi (R–O) e 
de radicais hidroxila (Figura 5-E) (CHOE; MIN, 2006). A β-cisão 
homolítica (quebra em partes iguais) dos radicais resultantes das 
ligações C–C, conduz à formação de compostos oxigenados e radicais 
alquil (Figura 5-F1) e, posteriormente, à formação de aldeídos, cetonas e 
hidrocarbonetos de baixo peso molecular (produtos da oxidação 
secundária) (Figura 5-F2) (CHOE; MIN, 2006). Moléculas de água 
também são produzidas durante as reações de terminação (Figure 5-G), 
e as vias mais prováveis são através da decomposição parcial dos 
monohidroperóxidos, assim como, por reações de condensação aldólica 
dos produtos da oxidação secundária (ex.: aldeídos e cetona) (ZULETA 
et al., 2012). A água produzida nessas reações pode hidrolisar o grupo 
éster que compõem os EMAGs, deste modo, ácidos carboxílicos (ex.: 
ácido acético, ácido propiônico e ácido capróico) também podem ser 
formados a partir da oxidação do biodiesel (JAIN; SHARMA, 2010; 
ZULETA et al., 2012). Neste contexto, o processo de oxidação 
desencadeia uma série de reações, que por conseguinte, culminam na 
57 
 
geração de compostos que são solúveis e mais facilmente biodegradados 
(SMITH et al., 2016).  
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Figura 5. Reações de oxidação do biodiesel. 
 
Fonte: Adaptado de Akhlagui et al. (2015b). 
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5.3.2 Biodegradação dos EMAGs 
 
Os EMAGs podem ser biodegradados em condições aeróbias e 
anaeróbias (SMITH et al., 2016), contudo, a liberação de contaminantes, 
como o biodiesel, em solos e águas subterrâneas irá exercer uma alta 
demanda bioquímica de oxigênio, causando a rápida exaustão do 
oxigênio dissolvido e, consequentemente, o predomínio de condições 
anaeróbias (ANDERSON; LOVLEY, 1997; CORSEUIL et al., 2011; 
LOVLEY, 1997). Sendo que, de acordo com a pesquisa de Gomes 
(2008), seguindo o modelo energético de McCarty (MCCARTY, 1969), 
a demanda teórica de oxigênio necessária para a degradação do biodiesel 
é duas vezes maior do que a requerida para degradar o etanol, e oito 
vezes maior do que a exigida para degradar os compostos BTEX 
presentes na composição da gasolina (10% v/v). Deste modo, mesmo 
que acontecem recargas, os processos de degradação dos compostos que 
constituem o biodiesel, serão predominantemente anaeróbios em 
sistemas subsuperficiais. 
Assim, com base no descrito no item 5.2 (Biodegradação), a 
biodegradação anaeróbia do biodiesel ocorre inicialmente pela hidrólise 
dos EMAGs, via esterase, conduzindo a formação de ácidos graxos de 
cadeia longa (AGCL) e álcool (usualmente metanol em função da rota 
metílica de transesterificação) (Tabela 7 – Eq. 20). Os AGCL são 
oxidados via β-oxidação, pela clivagem até a produção de acetil-CoA, 
como exemplificado na Figura 6. Mais detalhadamente, os AGCL são 
ativados (tioéster-CoA) pela ação da enzima acil-CoA sintetase, em uma 
reação que requer energia na forma de ATP, e após a ativação, o 
carbono na posição beta é oxidado, originando moléculas de acetil-CoA 
(fragmentos de dois carbonos) (SOUSA et al., 2009a). Deste modo, as 
moléculas de AGCL perdem dois átomos de carbono (Eq. 25), e são 
sequencialmente oxidadas até a completa conversão à acetil-CoA. Na 
etapa final, a molécula de acetil-CoA é convertida à CH3COO
-, que 
posteriormente é degradado à CO2, H2 ou CH4 (CHAPELLE, 2001).  
 





Figura 6. Degradação dos AGCL via β-oxidação. As enzimas que catalisam 
cada etapa da reação são: FACS (acil-CoA sintase), AD (acil-CoA 
desidrogenase), EH (enoil-Coa hidratase), HD (L-3 desidrogenase hidroxiacil), 
KT (3-cetoacil-CoA tiolase). 
 
FONTE: Adaptado de Sousa et al. (2009); Nelson e Cox (2012). 
 
Considerando o predomínio de condições metanogênicas, 
relações sintróficas entre micro-organismos acetogênicos que convertem 
os AGCL à CH3COO
- e H2, são fundamentais para o manter, 
principalmente, o H2 em baixas concentrações, de tal forma à impedir 
seu acumulo no sistema e, por conseguinte, garantir a continuidade das 
reações de degradação. Dessa maneira, durante a etapa de 
metanogênese, as bactérias acetoclásticas consomem o acetato formando 
CH4 e CO2 (Tabela 7 – Eq. 23), enquanto que, as arqueas metanogênicas 
hidrogenotróficas consomem o hidrogênio até a formação de CH4 
(Tabela 7 – Eq. 24) (CHAPELLE, 2001). Nesse contexto, na Tabela 11 
constam alguns micro-organismos que atuam em sintrofia na para a 
degradação de AGCL.  
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Desulfovibrio sp. E70 




Desulfovibrio sp. G11 
C4:0 à C8:0 
Syntrophomonas curvata Methanobacterium formicicum C4:0 à C18:0, C18:1 
Syntrophomonas erecta 
erecta 
Methanospirillum hungatei C4:0 à C8:0 
Syntrophomonas erecta 
sporosyntropha 
Methanobacterium formicicum C4:0 à C8:0 
Syntrophomonas 
palmitatica 




Desulfovibrio sp. G11 












Desulfovibrio sp. G11 









Desulfovibrio sp. G11 











C4:0 à C18:0, C18:1, 
C18:2 
FONTE: Adaptado de Sousa (2006); Sousa et al., (2009); Sousa et al., (2010). 
 
Além dos apresentados na Tabela 11, micro-organismos do 
gênero Clostridium também foram detectados com grande abundância 
entre as comunidades que degradam AGCL (SOUSA et al., 2009a), 
assim como, micro-organismos dos gêneros Ralstonia, Geobacter, 
Desulfosporosinus, Desulfobacca, Pelotomaculum, Cupriavidus, 
Burkholderia, Magnetospirillum e outros, estão associados à degradação 
de uma variedade de compostos que são produzidos durante a 
degradação dos AGCL, tais como, ácidos carboxílicos, ácidos 
orgânicos, açucares, álcoois e amino ácidos (BELOVA; PANKRATOV; 
DEDYSH, 2006; BODOUR et al., 2003; CHAUHAN; OGRAM, 2006; 
CHRISTOFI; IVSHINA, 2002; CORD-RUWISCH; LOVLEY; 
SCHINK, 1998; CRAMM, 2009; LIU et al., 2004; LOVLEY et al., 
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1993; MAKKAR; CASIDA, 1987; O’SULLIVAN; 
MAHENTHIRALINGAM, 2005; OUDE ELFERINK et al., 1999; 
PAGNIER; RAOULT; LA SCOLA, 2011; RAMAMOORTHY et al., 
2006; ROBERTSON et al., 2001; SCHINK, 1997; SCHLEIFER et al., 
1991; SHINODA et al., 2005; SIEBER; MCINERNEY; GUNSALUS, 
2012; SINGLETON et al., 2005; YABUUCHI et al., 1992).  
De modo geral, a interação dos EMAGs na água subterrânea 
permanece mal compreendida (ITRC, 2011). Sabe-se, no entanto, que o 
esgotamento da zona da fonte ocorre por uma combinação de processos 
que culminam na redução da massa dos EMAGs no sistema 
subsuperficial (ITRC, 2009). Entre esses processos, a dissolução dos 
EMAGs na água subterrânea, que pode ser acelerada pelo processo de 
oxidação química parcial, e biodegradação anaeróbia via β-oxidação. 
Assim, apesar dos benefícios já consolidados da utilização do biodiesel, 
fica a incerteza com relação à interação e a dinâmica dos processos de 
degradação em solos e águas subterrâneas. 
 
5.4 Combinação Entre Tecnologias 
 
As considerações apresentadas relativamente a ISCO, limitações 
relacionadas às abordagens tradicionais, benefícios associados à 
utilização de oxidantes como o MgO2 e de catalisadores como o Fe2O3 
DAM, assim como, as inúmeras pesquisas que demonstram resultados 
positivos para a associação da ISCO à biodegradação na atenuação de 
uma diversidade de compostos orgânicos em solos em águas 
subterrâneas (KALUDJERSKI; GUROL, 2004; KAO; WU, 2000; 
KULIK et al., 2006; MARTENS; FRANKENBERGER, 1995; NAM; 
RODRIGUEZ; KUKOR, 2001; XIE; BARCELONA, 2003; SUTTON et 
al., 2010, 2014, 2015; VALDERRAMA et al., 2009; LU et al., 2010; 
PARDO et al., 2015b, 2014; CASSIDY; NORTHUP; HAMPTON, 
2009; NDJOU’OU; BOU-NASR; CASSIDY, 2006), fortalecem a 
hipótese que sustenta o desenvolvimento desta pesquisa. Neste sentido, 
é conjecturado que a ISCO modificada pela utilização de MgO2 e Fe2O3 
DAM, para o desenvolvimento de um processo de oxidação química 
parcial associado à biodegradação (OQP-B), favorece a dissolução e a 
produção de subprodutos solúveis e biodisponíveis (KULIK et al., 
2006), que podem ser posteriormente removidos por processos de 
biodegradação (KULIK et al., 2006; VALDERRAMA et al., 2009), e 
desta maneira configura-se como um estratégia de remediação técnica e 
economicamente viável para ambientes subsuperficiais impactados por 
compostos que comportam-se como LNAPLs.  
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6 MATERIAIS E MÉTODOS 
 
6.1 Experimento de Laboratório 
 
As atividades em laboratório foram elaboradas através de três 
experimentos distintos, conduzidos prévia e paralelamente ao 
experimento de campo, com objetivo de testar as hipóteses que 
sustentam o desenvolvimento desta pesquisa. O detalhamento de cada 
experimento é descrito nos itens a seguir, sendo que, para montagem de 
todos os testes utilizou-se a relação de 1:1:0,1 
(contaminante:oxidante:catalisador) na composição das misturas, em 
função de análises anteriores, assim como, de dados da literatura 
específica (CHAMARRO; MARCO; ESPLUGAS, 2001; GOI et al., 
2011; ITRC, 2005; KANEL et al., 2004; KHODAVEISI et al., 2011; 
WATTS; TEEL, 2005, 2006). Na Figura 7 consta um fluxograma 
representativo de todos os experimentos realizados em laboratório. 
 






6.1.1 1° Experimento: Sub-Hipóteses ‘A’, ‘B’ e ‘C’ 
 
Este experimento foi montado em frascos de 100 mL, para 
verificação do efeito da oxidação química parcial em relação ao óleo de 
palma, sendo que diferentes misturas foram realizadas de acordo com a 
descrição apresentada na Tabela 12. Para a montagem dos microcosmos, 
os materiais foram pesados em balança de precisão, transferidos para os 
frascos e homogeneizados. Por fim, os recipientes de vidro previamente 
esterilizados, foram fechados com septos de borracha e lacres de 
alumínio, e incubados durante 17 dias em estufa com temperatura 
controlada (25 ºC). Na Figura 8 constam imagens dos microcosmos 
montados em laboratório.  
 
Tabela 12. Detalhamento dos materiais e quantidades utilizadas nos 
microcosmos – teste com óleo de palma. 
Teste Quantidade Volume Final 
1 
H2O 99,5 mL 100 mL 
Fe2O3 0,5 g 
2 
H2O 94,38 mL 100 mL 
Óleo de Palma 5 g 
3 
H2O 93,88 mL 
100 mL Óleo de Palma 5 g 
Fe2O3 0,5 g 
4 
H2O 95 mL 100 mL 
MgO2 5 g 
5 
H2O 89,51 mL 
100 mL Óleo de Palma 5 g 
MgO2 5 g 
6 
H2O 88,88 mL 
100 mL 
Óleo de Palma 5 g 
MgO2 5 g 
Fe2O3 0,5 g 
 




Os reagentes químicos (MgO2 e Fe2O3) foram produtos puros da 
marca Sigma-Aldrich. O óleo de palma foi um produto comumente 
comercializado. Com relação à água, foi previamente esterilizada para 
posteriormente ser utilizada nos microcosmos. Os parâmetros indicados 
na Tabela 13 foram analisados após 11 e 17 dias de incubação (teste do 
tipo sacrifício). 
 




Kit para detecção de H2O2 HACH 2291700 – Modelo HYP-
1 (faixa de detecção: 0,2 – 10 mg.L-1) 
DQO 
Teste para determinação de DQO Lovibond 2420720 
(faixa de detecção: 0 – 150 mg.L-1) 
Compostos 
Orgânicos 
O equipamento utilizado foi um cromatógrafo Agilent  
6850 GC – 5975C VL, equipado com coluna DB-5  
(30 m x 0,25 mm x 0,10 µm) 
A programação de temperaturas foi: inicio a 250 °C,  
forno de 50°C para 300°C, com rampa de aquecimento  
de 2 °C/minuto 
As amostras foram coletadas utilizando uma pipeta de 2 mL 
e a extração líquido-líquido foi conduzida com hexano antes 
da detecção dos compostos orgânicos, identificação e semi-
quantificação 
 
Um teste com óleo de soja foi montado apenas para comparação 
em relação à produção de compostos solúveis, as misturas realizadas 
constam na Tabela 14 e uma imagem dos microcosmos é apresentada na 
Figura 9, destacando que as condições de contorno foram as mesmas 
aplicadas para o teste com óleo de palma. 
 




Tabela 14. Detalhamento dos materiais e quantidades utilizadas nos 
microcosmos – teste com óleo de soja. 
Teste Quantidade Volume Final 
1 
H2O 94,51 mL 100 mL 
Óleo de Soja 5 g 
2 
H2O 89,01 mL 
100 mL 
Óleo de Soja 5 g 
MgO2 5 g 
Fe2O3 0,5 g 
 
Basicamente, o objetivo desde experimento foi testar o processo 
de oxidação química parcial, e deste modo verificar se H2O2 poderia ser 
gerado a partir da decomposição do MgO2 com Fe2O3 como catalisador, 
assim como, se metabolitos solúveis poderiam ser produzidos pela 
oxidação dos óleos vegetais testados. A realização destes testes ocorreu 
no Laboratorie Ampére da École Centrale de Lyon, durante doutorado 
sanduíche realizado em Lyon, na França. 
 
6.1.2 2° Experimento: Sub-Hipótese ‘C’ 
 
Este experimento foi montado em reatores com 5 L de 
capacidade, para verificação do efeito da oxidação química parcial em 
relação ao óleo de palma, com e sem a associação ao processo de 
biodegradação. Sendo que diferentes misturas foram realizadas de 
acordo com o descrito na Tabela 15. Para montagem dos reatores, os 
materiais foram pesados em balança de precisão, transferidos 
separadamente para os recipientes e homogeneizados, posteriormente, 
os reatores foram selados pela instalação do sistema de captação de 
gases, acoplado ao topo de cada unidade. O monitoramento diário foi 
efetuado para avaliação quantitativa do volume de gás gerado em cada 
reator. Uma imagem dos reatores consta na Figura 10.  
67 
 
Tabela 15. Detalhamento dos materiais e quantidades utilizadas nos reatores. 
Teste Quantidade Volume Final 
1 
H2O 5 L 5 L 
Inóculo Misto 1 mL 
2 
H2O 5 L 
5 L Glicose 50 g 
Inóculo Misto 1 mL 
3 
H2O 4,75 L 5 L 
Óleo de Palma 250 g 
4 
H2O 4,75 L 
5 L Óleo de Palma 250 g 
Inóculo Misto 1 mL 
5 
H2O 4,75 L 
5 L 
Óleo de Palma 250 g 
MgO2 250 g 
Fe2O3 25 
6 
H2O 4,75 L 
5 L 
Óleo de Palma 250 g 
MgO2 250 g 
Fe2O3 25 
Inóculo Misto 1 mL 
 
Figura 10. Imagem dos reatores montados. 
 
 
Os reagentes químicos (MgO2 e Fe2O3) foram produtos puros da 
marca Sigma-Aldrich. O óleo de palma foi um produto comumente 
comercializado. Com relação à água, foi previamente esterilizada para 
posteriormente ser utilizada nos reatores. E os inóculos mistos foram 
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extraídos de amostras de lodo anaeróbio líquido, proveniente da estação 
de tratamento de efluentes do município. Destacando que, este 
experimento também foi realizado no Laboratorie Ampére da École 
Centrale de Lyon, durante doutorado sanduíche realizado em Lyon, na 
França. 
 
6.1.3 3° Experimento: Sub-Hipóteses ‘D’ e ‘E’ 
 
Este experimento foi montado em frascos âmbar com 1 L de 
capacidade, para avaliação da aplicabilidade do processo de 
biodegradação de forma associada à oxidação química parcial, com foco 
nas comunidades microbianas envolvidas nos processos de degradação. 
Assim, diferentes misturas foram realizadas de acordo com a descrição 
apresentada na Tabela 16, sendo que, os materiais foram pesados em 
balança de precisão, transferidos separadamente para os frascos e 
homogeneizados, posteriormente os recipientes foram lacrados e 
mantidos em sala com temperatura controlada durante 6 meses. Ao final 
do período experimental os parâmetros descritos na Tabela 18 foram 
analisados.  
 
Tabela 16. Detalhamento dos materiais e quantidades utilizadas no experimento. 
Teste Quantidade Volume Final 
1 
H2OSubterrânea ≈ 800 mL 1 L 
Solo 200 g 
2 
H2OSubterrânea ≈ 622 mL 
1 L 
Solo 200 g 
Biodiesel de soja 50 g 
H2O2 (50%) 114 mL 
Fe(NH4)2(SO4)2 14 g 
3 
H2OSubterrânea ≈ 695 mL 
1 L 
Solo 200 g 
Biodiesel de soja 50 g 
MgO2 50 g 
Fe2O3 DAM 5 g 
 
A descrição dos compostos químicos utilizados (MgO2 + Fe2O3 
DAM) para o desenvolvimento da OQP-B constam na Tabela 17, sendo 
que foram os mesmos produtos do experimento de campo. A reação 
Fenton tradicional foi reproduzida pela utilização de peróxido de 
hidrogênio (50%) e o sulfato ferroso de amônio (98,5%) (H2O2 + 
Fe(NH4)2(SO4)2), produtos comerciais das marcas Dinâmica e Vetec, 
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respectivamente. O sulfato ferroso de amônia foi utilizado pois em 
solução libera íons de ferro (Fe2+). Sendo que, para este experimento 
optou-se pela utilização de biodiesel de soja (fornecido pela Refinaria 
Presidente Getúlio Vargas – REPAR) em virtude da limitada 
disponibilidade de refinarias de biodiesel de palma no País, não tendo 
sido possível obter este biocombustível em tempo hábil para realização 
desta etapa da pesquisa. A água subterrânea, foi coletada na Fazenda 
Experimental da Ressacada (detalhamento no item 6.2) e caracterizada 
de acordo com os parâmetros indicados na Tabela 20 (detalhamento no 
item 6.2.2).  
 




Produto comercial conhecido como Pertox MG 15, composto por 
15,18% de MgO2, cujo laudo consta no Anexo I. 
Fe2O3 DAM 
Produto produzido na Carbonífera Criciúma, indústria localizada 
no estado de Santa Catarina, Brasil, pelo aproveitamento de lodo 
químico industrial, resultante do tratamento da drenagem ácida de 
mina (DAM), o qual envolve a precipitação seguida da calcinação 
dos rejeitos da mineração do carvão, cujo método foi descrito por 
Andersen et al. (2012) e Flores et al. (2012), e a caracterização 
química consta no laudo apresentado no Anexo II. 
 
Tabela 18. Parâmetros a serem analisados ao final do experimento. 
Parâmetro Metodologia 
pH pHmetro 
Análise realizada no 
Núcleo REMA1 
qPCR 
Descrição detalhada do 
método no item 6.2.2.2 
Laboratorie Ampére2 
Sequenciamento 
do gene 16S 
rRNA 
Tecnologia Illumina MiSeq 
Descrição detalhada do 
método no item 6.2.2.2 
Laboratorie Ampére2 
1 Núcleo Ressacada de Pesquisas em Meio Ambiente, UFCS – Florianópolis/Brasil. 
2 Laboratorie Ampére, École Centrale de Lyon – Lyon/França 
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6.2 Experimento de Campo (OQP-B) 
 
O experimento de campo foi realizado na Fazenda Experimental 
da Ressacada, uma propriedade da Universidade Federal de Santa 
Catarina (UFSC – Campus Sul da Ilha), situada a sudoeste da cidade de 
Florianópolis/SC, conforme apresentado na Figura 11. A região possui 
declividade que varia entre 0 e 3% (relativamente plana), e está 
localizada a 5,5 m em relação ao nível do mar.  
 




Para o desenvolvimento do estudo uma área experimental foi 
construída, 30 poços multiníveis de monitoramento foram distribuídos 
estrategicamente em uma área de aproximadamente 180 m2. Cada poço 
foi instalado através da fixação de um cano de PVC, equipado em seu 
interior com 5 mangueiras de polietileno, fixadas independentemente a 2 
(amarelo), 3 (azul), 4 (verde), 5 (vermelho) e 6 (preto) metros de 
profundidade em relação ao nível do terreno (5 níveis de 
monitoramento), e utilizadas para a coleta das amostras de água 
subterrânea, tal como demonstrado na Figura 12. Na extremidade 
inferior de cada mangueira foi acoplado um filtro de tela de aço 
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inoxidável, para evitar entupimentos, entrada excessiva de sólidos e 
produtos em fase livre, capazes de interferir nas análises físico-químicas 
e microbiológicas da água subterrânea. Um esquema detalhado, com as 
dimensões da área, distâncias entre os poços e os diferentes níveis de 
monitoramento, assim como, a localização da fonte de contaminação 
consta na Figura 13. 
 
Figura 12. Visualização da área experimental com detalhamento de um poço de 
monitoramento e identificação da profundidade de cada nível que o compõem. 
Os níveis 2, 3, 4, 5 e 6 m correspondem às cores amarelo, azul, verde, vermelho 






Figura 13. Área experimental com a distâncias entre os poços e os diferentes 
níveis de monitoramento (A); Corte transversal a – a’ mostrando a profundidade 
dos níveis de monitoramento que compõem um poço (B). 
 
 
No dia 26 de fevereiro de 2014 o experimento de campo teve 
inicio pela liberação controlada de 100 L de biodiesel de palma (B100) 
(laudo disponível no Anexo III), diretamente na zona saturada do 
aquífero (1,8 metros abaixo da superfície do terreno). Para o 
monitoramento do fluxo advectivo, 3 kg de brometo de potássio 
(dissolvido em água subterrânea coletada na própria área experimental) 
foram lançados previamente à liberação do contaminante. O processo de 
oxidação química parcial foi desenvolvido pela introdução de MgO2 e 
partículas de Fe2O3 recuperados do tratamento da DAM (Tabela 17), 
ambos foram dissolvidos em água subterrânea e adicionados de forma 
separada e sequencial. A fonte de contaminação foi coberta novamente 
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com o solo original e iniciou-se o monitoramento experimental. Imagens 
referentes a instalação da fonte de contaminação são apresentadas nas 
Figuras 14 e 15, e o detalhamento referente às quantidades dos produtos 
químicos utilizados consta na Tabela 19. Tal como nos experimentos de 
laboratório, optou-se pela utilização da relação 1:1:0,1 
(contaminante:oxidante:catalisador) em função de análises anteriores, 
assim como, de dados da literatura específica (CHAMARRO; MARCO; 
ESPLUGAS, 2001; GOI et al., 2011; ITRC, 2005; KANEL et al., 2004; 
KHODAVEISI et al., 2011; WATTS; TEEL, 2005, 2006). 
 
Tabela 19. Descrição dos produtos e quantidades utilizadas para a instalação da 
fonte de contaminação. 
Produto Quantidade Detalhamento 
Brometo de Potássio (KBr) 3 Kg Traçador 
Biodiesel de palma (B100) 100 L Contaminante 
PERTOX MG15 88 Kg Oxidante 
Fe2O3 DAM 8,8 Kg Catalisador 
 
Figura 14. Estabelecimento da fonte de contaminação e detalhamento de suas 
dimensões (A); Cobertura da área escavada com o solo original e fechamento da 




Figura 15. Lançamento do brometo de potássio (A); Liberação do biodiesel de 
palma (B), do MgO2 (C) e do Fe2O3 recuperados da DAM (D). 
 
 
Cabe mencionar que não foi utilizado qualquer tipo de cobertura 
(ex.: lona plástica ou pedrisco) sobre a área experimental, a fim de 
favorecer, tanto os processos de recarga do aquífero como o processo de 
oxidação química parcial. 
 
6.2.1 Caracterização Hidrogeológica e Geoquímica da Área 
Experimental 
 
A caracterização hidrogeológica e geoquímica da área 




6.2.1.1 Direção do Preferencial Fluxo da Água Subterrânea 
 
Para a determinação da direção preferencial do fluxo da água 
subterrânea, foram monitorados 17 piezômetros localizados no entorno 
da área experimental (Figura 16), com o objetivo de registrar a variação 
da carga potenciométrica do lençol freático na região em estudo. A 
direção preferencial do fluxo foi determinada por meio da interpolação 
da carga potenciométrica do local, pelo método de Krigagem, aplicado 
ao software Surfer 8.0. Cabe salientar que, todos os poços indicados na 
Figura 16 foram utilizados na determinação do fluxo de água 
subterrânea, apesar de suas nomenclaturas diferenciadas (PZ – 
piezômetro, PM – poço de monitoramento e PE – poço estratigráfico). 
 
Figura 16. Localização da área experimental (em vermelho) e dos piezômetros 





6.2.1.2 Condutividade Hidráulica (K) 
 
A determinação da condutividade hidráulica na porção saturada 
foi efetuada no estudo de Lage (2005), seguindo os preceitos do Método 












K = condutividade hidráulica (cm/s); 
r = raio efetivo do piezômetro (cm); 
L = comprimento do filtro (cm); 
R = raio do filtro incluindo o pré-filtro (cm); 





Sendo que, testes de Slug foram realizados em campo para os 
pontos localizados no entorno da área experimental (Figura 16), de tal 
forma, à obter-se a condutividade hidráulica da formação na vizinhança 
imediata de cada poço. De acordo com Lage (2005), como a porção 
ensaiada do aquífero foi relativamente pequena, uma quantidade 
representativa de testes foi executada para a obtenção de um valor 
médio representativo. 
 
6.2.1.3 Perfil Estratigráfico 
 
Para a determinação do perfil estratigráfico algumas sondagens 
foram realizadas até 6 metros de profundidade, em relação ao nível do 
terreno. Os poços PMF, PM13 e PM28, indicados na Figura 13, foram 
utilizados como base para o estudo do perfil estratigráfico do local. Este 
procedimento foi efetuado durante a instalação dos poços de 
monitoramento na área experimental, utilizando-se o “Prospecting Kit 
for Soil” da Mastrad Ltd (conjunto de equipamentos para exploração e 
amostragem de solos). Após a coleta, o material foi removido do 
amostrador e a geologia da amostra foi determinada visualmente. 
Posteriormente, uma amostra de cada camada de solo foi enviada para 






A análise de granulometria foi realizada em laboratório externo, 
pela Companhia Integrada de Desenvolvimento Agrícola de Santa 
Catarina (CIDASC), seguindo os preceitos da NBR 7.181 (ABNT, 
1984). Assim, foi possível caracterizar o diâmetro dos grãos e as 
proporções relativas em que se encontram distribuídos no solo. 
 
6.2.1.5 Porosidade Efetiva (he ) 
 
A porosidade efetiva do solo foi determinada pelo Laboratório de 
Irrigação e Drenagem, do Centro de Ciências Agrárias da Universidade 
Federal de Santa Catarina (UFSC), seguindo o método da Mesa de 



















	                                      Eq. 29 
 
Onde: 
ht = porosidade total (%); 
a = densidade da partícula (g/cm3); 
b = densidade aparente (g/cm3); 
Wr = umidade retida (%); 
md = massa de solo drenada (g); 
ms = massa de solo seca (g); 
he = porosidade efetiva (%). 
 
Ressaltando que, amostras indeformadas das camadas de solo que 
compõem o perfil estratigráfico da área, foram coletadas para a 




6.2.1.6 Velocidade Intersticial ( ) 
 
Para determinação da velocidade intersticial foram utilizados os 
dados de carga potenciométrica medidos em campo, condutividade 
hidráulica na porção saturada e porosidade efetiva, aplicados à Equação 








                                      Eq. 30 
 
Onde: 
  = velocidade intersticial (cm/s); 
Ksat = condutividade hidráulica saturada (cm/s); 
  
  
	= gradiente hidráulico (m/m); 
he = porosidade específica (adimensional). 
 
O software AutoCad 2007 também foi utilizado para a estimativa 
da velocidade intersticial da água subterrânea através dos poros do solo. 
 
6.2.1.7 Caracterização Geoquímica 
 
Para a caracterização geoquímica do aquífero foi realizada a 
determinação dos nutrientes (nitrogênio total, ferro total, enxofre, zinco, 
manganês, boro, cobre, fósforo, potássio, alumínio, magnésio, cálcio e 
sódio) presentes no solo, assim como do teor de matéria orgânica e 
outros parâmetros indicativos da fertilidade do solo. As análises foram 
realizadas pela Companhia Integrada de Desenvolvimento Agrícola de 
Santa Catarina (CIDASC). 
 
6.2.2 Caracterização Físico-Química e de Biologia Molecular da 
Água Subterrânea da Área Experimental 
 
As análises físico-químicas e de miologia molecular dos 
parâmetros descritos na Tabela 20, foram utilizadas para a 
caracterização da hidroquímica inicial e para o monitoramento que foi 
conduzido durante todo o período experimental.  
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Tabela 20. Parâmetros de análise da água subterrânea. 
Parâmetro Metodologia Local 
pH* 















Peroxide Test MQuant 
Método colorimétrico 
(0,5 – 25 mg.L-1/1 – 100 mg.L-1) 
Nitrato (   
 )* 





















Cromatógrafo à gás 
Modelo 6890N 
Método descrito por 
(MORAES et al., 2001) 











Acidez* Métodos 2310B e 2320B 
(APHA, 1998) Alcalinidade* 
Bactérias totais* Método RT-qPCR 
Laboratorie 
Ampère2 Sequenciamento do 
gene 16S rRNA* 
Illumina Technologies 
COD* Analisador TOC-L SHIMADZU 
Laboratório 
LIMA3 
COT Analisador TOC-Vcph SHIMADZU 
Laboratório 
LEMA4 
* Parâmetro analisado na caracterização hidroquímica inicial. 
1 Núcleo Ressacada de Pesquisas em Meio Ambiente, UFSC, Florianópolis, Brasil. 
2 Laboratorie Ampère, École Centrale de Lyon, Lyon, França. 
3 Laboratório Integrado de Meio Ambiente, UFSC, Florianópolis, Brasil. 
4 Laboratório Energia e Meio Ambiente, UFSC, Florianópolis, Brasil. 
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6.2.2.1 Hidroquímica Inicial da Água Subterrânea 
 
A análise hidroquímica inicial da água subterrânea (branco da 
área) foi desenvolvida previamente ao inicio do experimento (denotado 
pela liberação do contaminante e químicos utilizados no processo de 
remediação), com o objetivo de possibilitar um estudo das mudanças 
significativas na degradação dos contaminantes ao longo do tempo. As 
amostras de água subterrânea foram coletadas nos pontos indicados na 
Tabela 21, e posteriormente analisadas com relação aos parâmetros 
físico-químicos e de biologia molecular indicados na Tabela 20. A 
descrição dos procedimentos analíticos e de coleta das amostras constam 
no item 6.2.2.2. 
 
Tabela 21. Detalhamento dos pontos de coleta de amostras para a hidroquímica 
inicial. 
Poço Nível (m) 
PM4 2 e 3 
PM6 2 e 3 
PM13 3 
PM23 2 e 4 
PM30 2, 4 e 6 
 
6.2.2.2 Monitoramento Experimental da Água Subterrânea  
 
O monitoramento experimental de todos os parâmetros físico-
químicos e de biologia molecular indicados na Tabela 20, foi realizado 
através de cinco amostragens da água subterrânea, desenvolvidas 
durante o período experimental de aproximadamente 20 meses (Tabela 
22). Cada coleta foi efetuada em pontos de interesse da área 
experimental (Figura 17), sendo que para os parâmetros de biologia 
molecular, a coleta foi realizada apenas para a região da fonte de 
contaminação (PMF e PM8) e poço controle (PM30). As amostragens 
forma conduzidas no sentido dos pontos de menor concentração para os 
de maior concentração, evitando assim problemas de contaminação 
cruzada. Para cada poço amostrado, uma mangueira Masterflex® Tygon 
diferenciada foi utilizada, pois este tipo de mangueira não apresenta 
reatividade aos compostos químicos utilizados nesta pesquisa. 
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Tabela 22. Detalhamento do período de realização das amostragens no 




Hidroquímica inicial Agosto/2013 - 
Inicio do experimento Fevereiro/2014 - 
1° amostragem Abril/2014 1,4 
2° amostragem Junho/2014 3,4 
3° amostragem Setembro/2014 6,4 
4° amostragem Março/2015 12,4 





Figura 17. Pontos de coleta de cada amostragem. 1º Amostragem (A); 2º 




A coleta das amostras foi por bombeamento, utilizando uma 
bomba peristáltica da marca Millipore (Modelo Easy-Load), sendo que 
somente teve inicio quando evidenciada a condição de equilíbrio da 
água subterrânea, denotada pela estabilização dos valores de pH, 
oxigênio dissolvido (OD), potencial de oxirredução (POR) e demais 
parâmetros medidos em campo (Tabela 20). As amostras foram 
coletadas de forma a evitar aeração e os recipientes foram totalmente 
preenchidos (sem headspace), sendo que, foram acondicionadas em 
frascos apropriados e mantidas sob refrigeração até a realização das 
análises. Algumas considerações relativamente aos procedimentos de 
análise, são descritas nos itens a seguir. 
 
a) Parâmetros Físico-Químicos 
 
Os ânions nitrato, fosfato, sulfato, nitrito, brometo, cloreto e 
acetato foram analisados em cromatógrafo equipado com detector de 
condutividade iônica (Dionex ICS 3000), utilizando como fase móvel 
soluções de carbonato de sódio (4,5 mM) e de bicarbonato de sódio (1,4 
mM). A coluna utilizada foi AS19 (4 x 250 mm) e o volume de injeção 
foi de 25 μL, de acordo com o método 4110B “Ion Chromatography 
with Chemical Suppression of Eluent Conductivity” (APHA, 1998). O 
limite de detecção foi de 8 µg.L-1 para o ânion brometo e de 1 µg.L-1 
para os demais ânions. As amostras foram coletadas em frascos de 30 
mL e acondicionadas sob refrigeração (5 ºC) até a realização da análise. 
Com relação ao metano, a solução padrão foi preparada a partir 
de uma mistura padrão de 65% de metano e 25% de dióxido de carbono, 
posteriormente, o gás padrão foi borbulhado dentro de um recipiente 
contendo água ultrapura, até a obtenção do equilíbrio entre as duas fases 
(gasosa e aquosa), e assim a concentração do metano na fase aquosa foi 
calculada com base na lei de Henry, e representada em miligramas por 
litro de água (STUMM; MORGAN, 1981). As amostras foram 
analisadas em cromatógrafo a gás da marca Agilent (modelo 7890B), 
equipado com detector por ionização em chama (FID), coluna capilar de 
sílica fundida HP 1 (30 m x 0.53 mm x 2.65 µm) e amostrador 
automático (modelo 7697A). O gás de arraste foi hélio, com velocidade 
de 3,0 mL.min-1. A temperatura do injetor e detector foi de 160ºC e 260ºC, 
respectivamente. A temperatura inicial do forno foi mantida a 40 °C 
durante 3 minutos, depois foi elevada de 40 ºC até 220ºC a 30 ºC.min-1 
(durante 3 minutos). O limite de detecção foi de 10 µg.L-1. As amostras 
foram coletadas e armazenadas em frascos de 40 mL, com tampa 
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plástica e septo de teflon, contendo HCl (1:1) para manter o pH abaixo 
de 2,0 e inibir a atividade microbiológica (US EPA, 2001).  
As análises de ácidos orgânicos voláteis foram realizadas 
conforme metodologia proposta por Moraes et al. (2001), em 
cromatógrafo a gás da marca Agilent (modelo 6890N) equipado com 
detector de ionização de chama (FID), coluna capilar HPInnowax 
Polietilenoglicol (30m x 0,25 mm x 0,25 µm), amostrador automático 
(modelo 7694) e injetor automático (modelo 7683). As temperaturas do 
injetor e detector foram mantidas, respectivamente, a 220 ºC e 300 ºC. A 
temperatura inicial do forno foi mantida a 100 °C durante 2 minutos, 
depois foi elevada de 100 ºC até 180ºC a 7 ºC.min-1 (durante 1 minutos) 
e até 240 ºC a 30 ºC.min-1 (durante 1 minutos). Para o preparo da curva 
de calibração foi utilizado uma mistura padrão da marca Supelco 
(Volatile Acid Standard Mix) contendo os seguintes compostos: ácido 
acético, ácido butírico, ácido fórmico, ácido heptanóico, ácido 
hexanóico, ácido isobutírico, ácido isocapróico, ácido isovalérico, ácido 
propiônico e ácido valérico. Sendo que o limite de detecção é de 
aproximadamente 0,1 mg.L-1 para cada ácido. A coleta das amostras 
para análise de ácidos orgânicos voláteis foi realizada em frasco âmbar 
de 30 mL contendo ácido oxálico (0,83 M) para manter o pH baixo e os 
ácidos em sua forma não ionizada. 
As análises de ferro (II), sulfeto e magnésio (dureza) foram 
realizadas em espectrofotômetro de bancada marca HACH (Modelo 
DR/2500). Para o ferro (II) utilizou-se o método 1,10 fenantrolina 3500 
– Fe D, para o sulfeto utilizou-se o método de azul de metileno 4500 – 
S2– D e para a análise de magnésio utilizou-se o método colorimétrico 
de calmagite 8030 (APHA, 1998). A absorbância das amostras foi 
analisada nos comprimentos de onda de 510, 664 e 520 nm para ferro 
(II), sulfeto e magnésio, respectivamente (APHA, 1998). O limite de 
detecção para ferro (II) foi de 0,01 mg.L-1, para sulfeto foi de 5 µg.L-1, e 
para magnésio foi de 0,07 mg.L-1. As amostras foram coletadas em 
frasco âmbar de 250 mL e acondicionadas sob refrigeração até o inicio 
da análise. O volume de 25 mL foi utilizado para as análises de ferro (II) 
e sulfeto, e para a análise de magnésio foi utilizado o volume de 100 
mL.  
As análises de acidez e alcalinidade foram realizadas pela técnica 
de titulometria, por meio dos métodos 2310B e 2320B (APHA, 1998). A 
titulação foi conduzida com bureta digital (Eppendorf e Brinkmann) e o 
ponto de viragem foi monitorado com auxílio de um pHmetro da marca 
HACH SensION+ (eletrodo modelo 5050T). Para a determinação da 
acidez foi utilizada uma solução padronizada de hidróxido de sódio 
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(NaOH) 0,02M e o ponto de viragem estabelecido em pH 8,3. Para 
alcalinidade utilizou-se uma solução padronizada de ácido sulfúrico 
(H2SO4) 0,01M e o ponto de viragem estabelecido em pH 4,3. Os 
resultados são expressos em mg de CaCO3.L
-1 para os dois parâmetros 
de análise. As amostras foram coletadas em frasco âmbar de 250 mL e 
acondicionadas sob refrigeração até o início da análise. O volume de 50 
mL foi utilizado para a quantificação da acidez e alcalinidade da água 
subterrânea. 
Todas as análises acima mencionadas foram realizadas no 
laboratório do Núcleo Ressacada de Pesquisas em Meio Ambiente 
(REMA) da UFSC. A análise de carbono orgânico dissolvido (COD) foi 
realizada no Laboratório Integrado de Meio Ambiente (LIMA) da 
UFSC, pela utilização do aparelho TOC-L 5000 (Marca Shimadzu), 
sendo que as amostras foram coletadas em frascos de 30 mL, com tampa 
plástica e septo de teflon, contendo HCl (1:1) para manter o pH abaixo 
de 2,0, posteriormente foram filtradas à vácuo através de filtros de 
acetato de celulose (poro de 0,45 µm), e em seguida acondicionadas sob 
refrigeração até o início da análise. A análise de carbono orgânico total 
(COT) foi realizada no Laboratório de Energia e Meio Ambiente 
(LEMA) da UFSC, pelo método da mineralização completa por 
combustão e análise por infravermelho no equipamento TOC-Vcph 
(Marca Shimadzu) (faixa de detecção: 0,004 – 25000 mg.L-1), sendo os 
procedimentos de coleta e preservação das amostras foram os mesmos 
aplicados para a análise de COD. Cabe ressaltar que, a análise de 
carbono orgânico total foi realizada apenas em uma amostragem nos 
experimentos OQP-B e ANM (utilizado como controle comparativo – 
vide item 6.3), após 30,6 (OQP-B) e 99,2 (ANM) meses do inicio de 
cada experimento.  
 
b) Parâmetros de Biologia Molecular 
 
Com relação aos parâmetros de biologia molecular, foram 
realizadas análises de reação em cadeia da polimerase em tempo real 
(RT qPCR – Real-time quantitative Polymerase Chain Reaction) e 
sequenciamento do gene 16S rRNA, ambas efetuadas durante o 
doutorado sanduíche no Laboratorie Ampère da École Centrale de Lyon, 
Lyon/França. Para tanto, amostras de 1 L de água subterrânea foram 
coletadas em frascos âmbar, acondicionadas sob refrigeração, e 
posteriormente filtradas em membranas Millipore 0,22 µm (material de 
poliestersulfona hidrofílico). Os filtros com o conteúdo microbiológico 
de interesse foram submetidos ao processo de extração de DNA, 
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utilizando o kit MoBio Power Soil™ (Carlsbad, CA), sendo que a 
realização desta etapa foi conduzida de acordo com as recomendações 
do fabricante. O DNA obtido foi armazenado em freezer a uma 
temperatura de aproximadamente -20°C. As amostras foram coletadas 
em duplicata nos poços PMF, PM8 e PM30. 
A análise de RT-qPCR foi conduzida para avaliação das 
mudanças na biomassa (bactérias totais) que constitui a água subterrânea 
da área experimental, para tanto, os iniciadores descritos na Tabela 23 
foram utilizados. As reações de PCR foram conduzidas em triplicata e 
continham 400 nM de cada iniciador (fluxo e contra-fluxo), 1x do 
2xSensiFAST SYBER ® No Rox Mix, e água esterilizada DNAase-free 
para completar o volume final de 20 µL. A análise foi conduzida em 
termociclador Rotor-Gene® Q (QIAGEN) com as seguintes condições 
de temperatura: 95 °C por 3 minutos, seguido de 30 ciclos a 95 °C por 5 
segundos, 60 °C por 10 segundos e 72 °C por 15 segundos. Os 
resultados foram expressos em número de cópias de gene por grama de 
sólidos suspensos totais. O limite de detecção foi na ordem de 102 cópia 
de gene por grama de solo. 
 
Tabela 23. Sequências dos iniciadores utilizados nas análises de qPCR e 


























et al. (2013) 
 
O sequenciamento do gene 16S rRNA foi realizado para avaliar 
as comunidades microbianas existentes na água subterrânea da área 
experimental. As regiões variáveis, V3 e V4, codificadas pelo gene 16S 
rRNA foram amplificadas por PCR e sequenciadas utilizando tecnologia 
Illumina MiSeq (http://web.uri.edu/gsc/files/16s-metagenomic-library-
prep-guide-15044223-b.pdf). A primeira PCR de limpeza foi realizada 
em termociclador Biometra® Tpersonal e o detalhamento dos 
iniciadores utilizados consta na Tabela 23. As reações de PCR 
continham 1,5 µL de DNA genômico, 0,5 µL do fragmento amplificado 
da PCR dos iniciadores (fluxo e contra-fluxo – 10 µM), 2,5 µL de Taq 
Buffer (10x), 0,5 µL de Invitrogen dNTP (10 mM), 0,5 µL de Titanium 
Taq (50x) e 19 µL de água esterilizada. O volume final foi de 25 µL. As 
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seguintes condições foram utilizadas para a amplificação do DNA: 
desnaturação inicial a 95 °C por 3 minutos e 30 ciclos de desnaturação a 
95 °C por 30 segundos, anelamento a 55 °C por 30 segundos, e extensão 
a 72 °C por 30 segundos, seguido de uma extensão final à 72 °C por 5 
minutos, sendo que no final a temperatura foi mantida a 10 °C. Os 
produtos da PCR foram purificados utilizando 1,5% agarose gel e kit 
GE Healthcare (eluído com 20 µL de Tris-Cl 10 mM em pH 8,5). Os 
produtos purificados da PCR foram então quantificados utilizando o kit 
de análise Quant-iT dsDNA HS e fluorímetro Qubit (Invitrogen). As 
etapas seguintes foram: segunda PCR de limpeza, quantificação e 
normalização, desnaturação e carregamento das amostras na plataforma 
Illumina MiSeq para processamento. 
As leituras obtidas na plataforma Illumina MiSeq foram 
submetidas à uma etapa de tratamento de dados com recursos 
computacionais. A etapa inicial foi a remoção dos códigos de barras (20 
pb) utilizando a ferramenta fastx_trimmer 
(http://hannonlab.cshl.edu/fastx_toolkit/commandline.html). O software 
PANDAseq foi utilizado para o emparelhamento final das leituras do 
Illumina, o linear de qualidade foi de 0,6 (MASELLA et al., 2012). As 
sequências brutas obtidas foram então processadas e analisadas 
utilizando o software QUIIME versão 1.8.1 (CAPORASO et al., 2010). 
Posteriormente, as sequências foram agrupadas de acordo com as 
unidades operacionais taxonômicas (OTUs), utilizando critério de 
similaridade de 97%, seguindo o roteiro QIIME 
pick_closed_reference_otus.py e algorismo UCLUST (EDGAR, 2010). 
O banco de dados Greengenes 13 foi utilizado para caracterização de 
cada OTU de acordo com a informação taxonômica equivalente. 
 
6.2.3 Caracterização do Solo da Área Experimental – Final do 
Período de Monitoramento 
 
Ao final do período de monitoramento as áreas dos experimentos 
OQP-B e ANM (utilizada como controle comparativo – vide item 6.3), 
foram perfuradas para a análise do solo em relação ao conteúdo de óleos 
e graxas, assim como, carbono orgânico total (COT). Os parâmetros e 
métodos de análise constam na Tabela 24. Este procedimento foi 
realizado após 30,6 meses no experimento OQP-B e 99,2 meses no 
experimento ANM, ambos em relação ao inicio do experimento. 
As prospecções foram realizadas na região da fonte e no poço 
controle de cada área experimental, como demonstrado na Figura 18, 
sendo que as características de cada fonte (experimento OQP-B e ANM) 
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foram consideradas para a delimitação da amostragem do solo. Para o 
experimento OQP-B a profundidade perfurada foi de 2 m, e a espessura 
da camada coletada foi de 0,5 m, considerando que o nível da água 
subterrânea estava 1,65 m (PE03) no dia que as amostras foram 
coletadas. Já para o experimento ANM, a profundidade perfurada foi de 
1,9 m e a espessura da camada coletada foi de 0,5 m, considerando que 
o nível da água subterrânea estava 1,52 m (PZ03) no dia que as amostras 
foram coletadas.  
 
Tabela 24. Detalhamento dos parâmetros e metodologias utilizadas para a 
análise do solo dos experimentos OQP-B e ANM. 
Parâmetro Metodologia Local 
Óleo e graxa 
Método 5520D e 5520F 
(APHA, 2005) Laboratório 
Acquaplant Carbono orgânico total 
(COT) 
Método da combustão catalítica 
Espectrofotômetro Nagel 
1 Laboratório Acquaplant, Joinville, Brasil 
 
As alterações do solo no experimento OQP-B foram analisadas 
em comparação ao experimento ANM, para avaliar a remoção dos 
contaminantes na fase LNAPL em relação às estratégias de remediação 









6.3 Experimento de Campo Controle (ANM)  
 
Um experimento de campo, anteriormente realizado para 
remediação de 100 L do biodiesel de soja, sob atenuação natural 
monitorada (ANM), foi utilizado como controle dos processos 
resultantes da OQP-B. Assim, a comparação relativamente às alterações 
geoquímicas e eficácia global de cada técnica foi possibilitada. O 
detalhamento correspondente à este experimento consta na pesquisa de 
Chiaranda (2011). Sendo que, como forma de complementação dos 
resultados já existentes, foram realizadas análises de sequenciamento do 
gene 16S rRNA de amostras coletadas no PMF (fonte de contaminação) 
e PM31 (controle), cujo DNA encontravam-se conservado sob 





7 RESULTADOS E DISCUSSÕES 
 
7.1 Experimento de Laboratório 
 
O MgO2 foi utilizado para liberar lentamente H2O2 e, 
consequentemente, melhorar a dissolução de compostos que comporta-
se como LNAPLs na águas subterrâneas, pelo desenvolvimento de um 
processo de oxidação química parcial. A geração de H2O2 pela 
decomposição do MgO2 foi demonstrada (Figura 19), e elevadas 
concentrações de H2O2 foram registradas para os microcosmos que 
continham MgO2 e óleo de palma (Figura 19 – Misturas 5 e 6). Este 
resultado pode ser atribuído à presença de hidroperóxidos, que são 
normalmente produzidos pela oxidação dos ácidos graxos do óleo de 
palma (vide Figura 5). Além disso, a presença do catalisador (Fe2O3) 
tem potencial para acelerar a produção de hidroperóxidos, assim como 
de outras espécies reativas (vide Tabela 4 – Eq. 14 – 18), que 
possivelmente contribuíram para o aumento da concentração de H2O2 
observado em 11 dias (Figura 19 – Mistura 6). Logo, o aumento na 
produção de espécies reativas pela decomposição catalítica do H2O2, 
pode ter acelerado a conversão dos compostos do óleo de palma para 
hidrocarbonetos de baixo peso molecular (tais como: álcoois, aldeídos e 
cetonas), dada a redução na concentração de H2O2 após 17 dias (Figura 
19 – Mistura 6). Nos outros microcosmos (Figura 19 – Misturas 1, 2, 3 e 
4) as concentrações de H2O2 permaneceram abaixo de 7 mg.L
-1 e não 
apresentaram variações significativas ao longo dos 17 dias de 
incubação. Deste modo, a hipótese de que existe uma liberação lenta de 
H2O2 é suportada pelas concentrações relativamente elevadas, 
detectadas em 11 dias de incubação, isso em comparação à outras 
abordagens da ISCO (CaO2 e H2O2(aq.)), em que a decomposição 
completa do H2O2 ocorre em algumas horas (NORTHUP; CASSIDY, 
2008; PETRI et al., 2011; LIU et al., 2014). Desta forma, a liberação 
lenta de H2O2 pela decomposição do MgO2 e catalise do Fe2O3, torna 
esta abordagem modificada da ISCO, adequada e menos agressiva, para 
um processo de remediação de solos e águas subterrâneas. 
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Figura 19. Produção de H2O2 a partir da decomposição de MgO2 obtida em 
experimentos de laboratório após incubação de 11 e 17 dias (os dados 
representam análises realizadas em duplicata). 
 
 
A evolução das reações de oxidação na presença de peróxidos, 
assim como, a dissolução dos compostos do óleo de palma e liberação 
de subprodutos solúveis, tendem a exercer uma elevada demanda 
química de oxigênio (DQO) na água subterrânea, configurando-se como 
um parâmetro importante para avaliação do grau das alterações 
provocadas pela oxidação química (CHAMARRO; MARCO; 
ESPLUGAS, 2001). Os experimentos realizados em laboratório 
demonstraram que a DQO foi proporcional à geração de H2O2 para o 
período de 11 dias de incubação (Figura 20 – Misturas 5 e 6), resultado 
possivelmente associado à oxidação parcial do óleo de palma via 
difusão do MgO2. Sendo que para as mesmas misturas (5 e 6), após 17 
dias de incubação houve uma redução da DQO, o que pode estar 
vinculado à diminuição das concentrações de H2O2 registradas para o 
mesmo período de tempo, contudo, corrobora com hipótese de que a 
oxidação química funciona de forma parcial e lentamente, e pode ser um 
indicativo de que alguns compostos do óleo de palma foram oxidados à 
hidrocarbonetos de baixo peso molecular. A DQO registrada para os 
testes 2 e 3 (Figura 20 – Misturas 2 e 3) possivelmente está vinculada a 
presença do óleo de palma nas misturas. E a DQO medida no teste com 
H2O e MgO2 (Figura 20 – Mistura 4) foi resultado da decomposição do 
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MgO2 e possível interferência dos reagentes químicos que compõe o 
teste (sulfato de mercúrio e ácido sulfúrico 82%). De modo geral, 
observou-se uma redução da demanda química de oxigênio ao longo do 
tempo, aparentemente consequência da menor dissolução dos compostos 
para a fase aquosa. A decomposição do MgO2 é considerada complexa, 
os resultados obtidos evidenciam que o processo ocorre via difusão, pela 
liberação lenta de H2O2, fator que resulta num processo de oxidação 
parcial dos compostos orgânicos. 
 
Figura 20. Demanda química de oxigênio (DQO) obtida em experimentos de 
laboratório após incubação de 11 e 17 dias (os dados representam análises 
realizadas em duplicata). 
 
 
A remediação de contaminantes orgânicos pouco solúveis em 
água é constantemente confrontada por limitações relacionadas à sorção 
e lenta dissolução para a fase aquosa desse tipo de composto, assim 
como, por sua baixa biodisponibilidade (LUNDSTEDT; PERSSON; 
ÖBERG, 2006; RIVAS, 2006; SILVA et al., 2009; VALDERRAMA et 
al., 2009), todavia, a oxidação química parcial pode representar um 
efeito positivo em relação à este cenário, dado que tem potencial para 
aumentar a dissolução dos compostos e, por conseguinte, produzir 
subprodutos solúveis e biodisponíveis (KULIK et al., 2006; 
VALDERRAMA et al., 2009). Dessa maneira, pela análise dos 
resultados obtidos relativamente aos compostos orgânicos produzidos 
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após intervenção com OQP (Figura 22), é possível inferir que o número 
de compostos solúveis liberados para a fase aquosa foi 
significativamente superior quando MgO2 e Fe2O3 foram utilizados em 
comparação aos controles após 11 dias do inicio da reação (Figura 21-
A). Além disso, compostos fortemente associados à oxidação dos ácidos 
graxos de cadeia longa (ex.: aldeídos, álcoois e ácidos graxos) foram 
detectados após 11 dias (Figura 22-C), enquanto que, para os controles 
(sem MgO2 e Fe2O3) a produção de compostos orgânicos foi 
consideravelmente menor (Figura 21). Um padrão similar foi observado 
após 17 dias de incubação, mas o número de metabolitos detectados 
diminuiu (Figura 22-D), sugerindo que alguns destes compostos podem 
ter sido totalmente oxidados. Uma vez que os metabólitos foram menos 
abundantes nas misturas utilizadas como controle (Figura 21-A e 21-B), 
a oxidação química parcial pode ser postulada como responsável pelo 
aumento na dissolução do óleo de palma e produção de subprodutos 
solúveis. Sendo que, tais resultados corroboram com as constatações de 
pesquisas desenvolvidas anteriormente (MARTENS; 
FRANKENBERGER, 1995; KALUDJERSKI; GUROL, 2004; KAO; 
WU, 2000; LEE; HOSOMI, 2001; NAM; RODRIGUEZ; KUKOR, 
2001; VALDERRAMA et al., 2009).  
O biodiesel de soja e o biodiesel de palma apresentam 
composições semelhantes relativamente aos EMAGs, contudo, o teor de 
cada éster metílico é geralmente distinto (ex.: metil oleato no biodiesel 
de soja: 28,1% e no biodiesel de palma: 39,9%) (DARNOKO; 
CHERYAN, 2000; CORSEUIL et al., 2011), fator que pode resultar 
num padrão diferenciado relativamente aos subprodutos gerados após a 
dissolução e oxidação, podendo assim afetar o perfil das comunidades 
microbianas, e portanto o processo de remediação como um todo, em 
virtude da associação da oxidação química parcial à biodegradação. 
Deste modo, os experimentos de laboratório foram conduzidos com óleo 
de palma e óleo de soja (tal como descrito no item 6.1.1), para avaliação 
dos subprodutos gerados após a intervenção com OQP, e os resultados 
revelaram um padrão de dissolução semelhante para a OQP de ambos 
(Figuras 21, 22, 23 e 24). Assim, este resultado é um indicativo de que o 
perfil das comunidades microbianas dos experimentos realizados em 
laboratório (item 6.1.3 – 3º Experimento) e em campo (item 6.3 – 
Experimento de Campo Controle) com biodiesel de soja, podem ser 
comparados aos dados obtidos por meio do experimento de campo 
realizado com biodiesel de palma (OQP-B), dado que compostos 




Figura 21. Cromatogramas CG do óleo de palma em microcosmos após 11 e 17 dias de incubação. Água e óleo de palma após 11 





Figura 22. Cromatogramas CG do óleo de palma em microcosmos após 11 e 17 dias de incubação. Água, óleo de palma, MgO2 e 




Figura 23. Cromatogramas CG do óleo de soja em microcosmos após 11 e 17 dias de incubação. Água e óleo de soja após 11 dias 




Figura 24. Cromatogramas CG do óleo de soja em microcosmos após 11 e 17 dias de incubação. Água, óleo de soja, MgO2 e 




Sob essa abordagem, onde a oxidação química ocorre de forma 
parcial, o processo de biodegradação pode ocorrer concomitante ou 
sequencialmente à ISCO. Os resultados apresentados na Figura 25, 
relativamente a produção de gás em reatores onde a OQP foi aplicada 
com e sem a presença de inóculos mistos (bactérias), sugerem que o 
processo químico foi predominante durante os 30 dias em que o 
monitoramento foi efetuado, dado que não observou-se diferença 
significativa no volume de gás produzido quando os inóculos estavam 
presentes. No teste em que foi utilizado água, glicose e inóculo misto, os 
resultados demonstraram produção de gás após 20 dias de 
monitoramento (Figura 25 – 88,5 mL), o que pode ser um indício de que 
o processo de biodegradação poderia ocorrer posteriormente à OPQ 
dentro desta conformação dos reatores. A modificação da ISCO pela 
utilização de MgO2 e Fe2O3 foi eficiente para a oxidação de compostos 
orgânicos, já que quando nenhum tratamento foi aplicado (Figura 25 – 
H2O + óleo de palma) não observou-se geração significativa de gás, 
assim como, quando apenas a biodegradação foi considerada para a 
degradação do óleo de palma (Figura 25 – H2O + óleo de palma + 
inóculo misto). Mesmo que os compostos gerados nos reatores não 
tenham sido identificados, possivelmente estão vinculados à oxidação 
do óleo de palma, já que em circunstancias normais os produtos finais 
da ISCO são CO2 e H2O (vide Tabela 1 – Eq. 9) (YAP; GAN; NG, 
2011), ou ainda, vinculados à decomposição do MgO2 que libera 
lentamente H2O2, além do O2 liberado em uma etapa secundária (vide 
Tabela 3 – Eq. 10 e 11) (BIANCHI-MOSQUERA; ALLEN-KING; 
MACKAY, 1994; CASSIDY; IRVINE, 1999; ELPRINCE; 
MOHAMED, 1992; LIU; PORTERFIELD, 2014; SCHMIDTKE; 





Figura 25. Produção de gás medida em reatores experimentais durante o 
monitoramento de 30 dias. 
 
 
O efeito do pH em relação à ISCO tem sido constantemente 
documentado, sendo que pode representar influência na taxa de 
decomposição do oxidante aplicado, na produção e a reatividade dos 
radicais gerados (vide Tabela 2) (PETRI et al., 2011), ou ainda atuar de 
forma limitante, como no caso das aplicações da reação Fenton clássica, 
onde existe a necessidade de que o pH esteja em uma faixa que varia 
entre 3 – 5, para manter a solubilidade dos sais de ferro e garantir o 
desenvolvimento da reação (ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; BROWN, 
2011). O pH registrado na caracterização da água subterrânea foi de 
5,06, valor muito próximo do registrado para o teste com água 
subterrânea e solo (Figura 26 – Mistura 1), utilizado como controle 
neste experimento. Para o teste cuja reação Fenton foi reproduzida, 
observou-se a redução do pH para 3,72 (Figura 26 – Mistura 2), essa 
redução pode ser atribuída à presença do H2O2 em alta concentração 
(WATTS; TEEL, 2005, 2006). O pH baixo pode representar um efeito 
negativo em relação às propriedades do solo, dado que, em pH menor do 
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que 5 ocorre a dissolução de íons metálicos que são tóxicos para as 
plantas (ROUT; SAMANTARAY; DAS, 2001) e também representa 
interferência na disponibilidade de alguns nutrientes (SIRGUEY et al., 
2008), assim como, pode afetar os processos de biodegradação, 
reduzindo significativamente as taxas de crescimento microbiano e 
alterando sua diversidade (LANDA et al., 1994).  
O MgO2 é um oxidante sólido e sua decomposição pode produzir 
uma matriz cimentada às partículas de solo, pela liberação de Mg(OH)2 
(vide Tabela 3 – Eq. 10) (GIAMELLO et al., 1993), que é responsável 
pela elevação do pH para faixas que variam de 10 à 12 (CASSIDY; 
IRVINE, 1999; WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999), tal qual foi 
observado no teste em que a OQP foi aplicada (pH = 9,61) (Figura 26 – 
Mistura 2). Essa película de revestimento dos sedimentos, formada pelo 
Mg(OH)2, impede que a água penetre profundamente através dos 
cristais, fator que favorece a liberação lenta de H2O2 (GIAMELLO et 
al., 1993; JUN et al., 2009; VEZZULLI; PRUZZO; FABIANO, 2004), e 
desta maneira, representa um efeito benéfico ao processo de remediação, 
pois garante que o MgO2 permaneça ativo por períodos de tempo que 
variam de seis meses à um ano (VEZZULLI; PRUZZO; FABIANO, 
2004). A elevação do pH pode representar uma influência negativa em 
relação as bactérias indígenas (ATLAS; BARTHA, 1992; HAMBRICK; 
DELAUNE; PATRICK, 1980), todavia, os efeitos do pH são mais 
complexos em sistemas subsuperficiais. De modo geral, a maioria dos 
sistemas de águas subterrâneas são bem tamponados e o pH 
frequentemente retorna a posição neutra poucos dias após o tratamento 
com ISCO (HAMBRICK; DELAUNE; PATRICK, 1980; WATTS; 
TEEL, 2005). Também vale mencionar que, os impactos da utilização 
de MgO2 foram pouco documentados para aplicações da ISCO 
diretamente em campo e com longo período de monitoramento, o que 








As aplicações da ISCO para remediação de compostos orgânicos 
são conhecidas por causarem inibição da atividade microbiológica, 
sendo essa uma das principais limitações relacionadas à este tipo de 
processo e a possível associação do tratamento químico à biodegradação 
(FENG et al., 2015; SUTTON et al., 2014, 2015; VALDERRAMA et 
al., 2009). Os dados obtidos pelos experimentos de laboratório 
indicaram que, para o teste em que a reação Fenton clássica foi aplicada, 
houve pequena redução da biomassa (bactérias totais) em relação ao 
teste com água subterrânea e solo (Figura 27 – Misturas 1 e 2), resultado 
que pode ser indício de um efeito negativo no inicio do processo em 
relação à atividade dos micro-organismos pela ação agressiva da 
oxidação com H2O2. Para o teste em que a intervenção com OQP foi 
aplicada, não foi observada inibição da atividade microbiológica (Figura 
27 – Mistura 3), e mesmo que tenha havido qualquer efeito negativo no 
início do processo, a biomassa não apresentou alterações significativas 
após 6 meses de incubação. A liberação de subprodutos solúveis e 
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biodisponíveis, resultantes do processo de OQP, tem potencial para 
estimular a atividade microbiológica, contudo este é um efeito que deve 
ser observado pelo monitoramento de logo prazo. Neste sentido, o 
MgO2 pode ser utilizado de forma eficiente para a OQP-B, pois 
provocou pouca ou nenhuma inibição à atividade dos micro-organismos 
e assim, a biodegradação pode ser utilizada como uma estratégia para 
remover os compostos orgânicos residuais, de forma concomitante ou 
sequencial à OQP. 
 
Figura 27. Concentração de bactérias totais registrada para os experimentos de 
laboratório após 6 meses de incubação. 
 
 
O sequenciamento do gene 16S rRNA foi realizado para se obter 
o conhecimento das comunidades de micro-organismos envolvidas na 
degradação dos subprodutos da oxidação do biodiesel. No teste com 
água subterrânea e solo (Figura 28 – Mistura 1), foi observada grande 
diversidade de comunidades de micro-organismos e a partir da 
intervenção com ISCO (OQP e Fenton) claramente ocorreu uma 
seletividade dos gêneros detectados, sendo que tanto para o teste com 
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Fenton como para o teste com OQP, houve predominância de gêneros 
não classificados (39% e 77%, respectivamente). Para o experimento 
com reação Fenton, os gêneros de micro-organismos predominantes 
foram Desulfosporosinus, Oxobacter e Geobacillus (Figura 28 – Mistura 
2). Os micro-organismos do gênero Desulfosporosinus geralmente 
apresentam-se como com sulfato, tiossulfato ou sulfeto receptores 
(ROBERTSON et al., 2001; SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2015) e atuam 
na oxidação parcial de álcoois, açúcares e ácidos orgânicos à acetato 
(SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2015), sua presença abundante pode estar 
associada ao sulfato ferroso de amônia utilizado como catalisador do 
sistema. Micro-organismos do gênero Oxibacter estão relacionados à 
degradação de monóxido de carbono (BENGELSDORF et al., 2015), 
enquanto que Geobacillus são nitrato redutores e atuam na degradação 
açúcares (BRYANSKAYA et al., 2015). Para o experimento com OQP 
houve o predomínio dos gêneros Candidatus Solibacter, Rhodoplanes e 
Candidatus Koribacter (Figura 28 – Mistura 3), fortemente relacionados 
à degradação de ácidos orgânicos, amino ácidos e álcoois (Tabela 31), o 
que pode ser um indício da evolução do processo de oxidação do 
biodiesel. Micro-organismos do gênero Methylobacterium também 
foram detectados, e são importantes pois tem capacidade para degradar 
ácidos orgânicos, álcoois aldeídos, furfural e metano (PATT; COLE; 
HANSON, 1976; VAN AKEN, 2004), subprodutos fortemente 
vinculados à oxidação do biodiesel, fator que evidencia a evolução do 
processo de oxidação do biodiesel e geração de subprodutos solúveis e 
biodegradáveis.  
De modo geral, os gêneros detectados para os testes com 
intervenção da ISCO são conhecidos por degradarem uma variedade de 
compostos orgânicos. A predominância de uma ou outra comunidade de 
micro-organismos, além de estar associada aos receptores de elétrons 
disponíveis, pode estar fortemente vinculada ao pH do meio, a exemplo 
de alguns micro-organismos do gênero Desulfosporosinus, que têm 
apresentado capacidade para crescer em pH ácido (ALAZARD et al., 
2010; BERTEL et al., 2012; SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2015) e 
dificilmente são detectadas em pH maior do que 8,4 (ALAZARD et al., 
2010; BERTEL et al., 2012; LEE; ROMANEK; WIEGEL, 2009; 
SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2015), fator que pode ter influenciado a 
presença abundante deste gênero quando a reação Fenton clássica foi 
aplicada (Figura 28 – Mistura 2). Informações detalhadas relativamente 
ao metabolismo e a respiração dos gêneros de micro-organismos mais 




Figura 28. Abundância relativa (%) das comunidades microbianas obtidas pelo 
sequenciamento do gene 16S rRNA das amostras após 6 meses. 
 
 
Assim, com base nos estudos de laboratório, é possível afirmar 
que a decomposição do MgO2 libera lentamente H2O2 pela ação 
catalítica do Fe2O3 e, sob esta abordagem, a oxidação química parcial 
acelera dissolução dos compostos do biodiesel e a geração de 
subprodutos oxidados que são mais solúveis, biodisponíveis e 
biodegradáveis do que os compostos de origem. Portanto, um 
experimento de campo foi realizado para testar a viabilidade desta 
abordagem modificada da ISCO no ambiente, em uma aplicação de 
maior escala e com longo período de monitoramento experimental. 
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7.2 Experimento de Campo 
 
7.2.1 Condições Originais do Solo e da Água Subterrânea da Área 
Experimental 
 
7.2.1.1 Caracterização Hidrogeológica e Geoquímica 
 
De acordo com o mapa potenciométrico apresentado na Figura 
29, o fluxo da água subterrânea na região, vai de noroeste (NO) para 
sudeste (SE), cuja determinação foi realizada com base no 
monitoramento da variação das cargas potenciométricas do lençol 
freático no entorno da área experimental. Cabe salientar ainda, que a 
precipitação anual foi de 1474 e 2084 milímetros em 2014 e 2015, 
respectivamente, e que o monitoramento das flutuações do lençol 
freático indicou uma variação de 0,2 à 2,9 metros de profundidade em 
relação ao nível do terreno, para os anos em que o experimento esteve 
ativo. 
 





A condutividade hidráulica, parâmetro que reflete uma medida da 
habilidade do fluxo através do meio poroso, foi determinada no estudo 
de Lage (2005) e os resultados indicaram um valor na ordem de 
grandeza de 10-4 cm.s-1 (PM05), considerado baixo e característico para 
uma faixa que varia entre areias siltosas e areias finas (FETTER, 1994). 
Esse resultado pode ser tido como positivo no sentido da dinâmica de 
migração de contaminantes dissolvidos na água subterrânea, dado que, 
quanto maior a condutividade hidráulica, maior a facilidade com que a 
água se move através dos poros do solo. Entretanto, para melhor 
avaliação das características hidrogeológicas, o perfil estratigráfico da 
área experimental é apresentado na Figura 30. 
 
Figura 30. Perfil estratigráfico da área experimental. 
 
 
Os resultados indicaram que o local é constituído 
predominantemente por areia fina, contudo, foi constatada a presença de 
uma camada com comportamento argiloso, portanto, com menor 
permeabilidade, entre 0,4 e 1,5 metros de profundidade em relação à 
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superfície do terreno. Por conseguinte, os dados referentes à 
classificação granulométrica das diferentes camadas que compõem o 
solo da área experimental (Tabela 25), confirmaram as características 
observadas no perfil estratigráfico (Figura 30), principalmente referente 
à camada com material argiloso.  
 
Tabela 25. Distribuição granulométrica das diferentes camadas de solo. 
Camadas 






Areia fina, marrom escura. 
Com matéria orgânica 
9,90 82,40 1,30 3,40 
Areia fina, argilosa, marrom clara 8,90 79,60 1,50 10,00 
Areia fina, cinza escura 4,60 86,60 3,00 5,80 
Areia fina, cinza clara 2,20 93,40 1,55 2,85 
Areia fina, cinza clara (branca) 5,70 80,00 7,00 7,30 
 
A determinação da porosidade efetiva, que representa o volume 
de água drenável de uma amostra de solo, resultou em um valor médio 
de 28,3%, característico para solos arenosos (FETTER, 1994). Com 
base nesse resultado, assim como, no gradiente hidráulico e 
condutividade hidráulica, a velocidade intersticial da água subterrânea 
na região de estudo, foi determinada e os resultados indicaram valores 
que variaram entre 7 m.ano-1 e 3 m.ano-1, sendo que de acordo com a 
determinação de Chiaranda (2011) seguindo o mesmo método e mesma 
região de influência, o valor registrado foi 6,5 m.ano-1. Já na pesquisa de 
Costa (2008), que realizou a determinação da velocidade utilizando o 
brometo de potássio (substância conservativa) como traçador do fluxo 
advectivo, o valor de resposta que variou entre 5,2 a 6,2 m.ano-1. Neste 
sentido, o valor adotado nesta pesquisa para a velocidade intersticial foi 
de 6,0 m.ano-1. 
Com relação à caracterização geoquímica da região onde o 
experimento foi instalado, os resultados obtidos são apresentados nas 
Tabelas 26, 27 e 28.  
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Tabela 26. Macronutrientes nas camadas do solo. 
Camadas 
Macronutrientes (mg/kg de solo) 
NTOTAL P K Ca Mg S 
Areia fina, marrom escura, 
com matéria orgânica 
10 3,50 13,0 80 24,30 0,27 
Areia fina, argilosa, 
marrom clara 
4 1,75 5,5 90 18,23 0,10 
Areia fina, cinza escura 2 8,40 7,0 100 24,30 0,18 
Areia fina, cinza clara 1 11,30 6,0 100 24,30 0,12 
Areia fina, cinza clara 
(branca) 
N.D.1 9,60 24,0 80 24,30 0,12 
1 Não detectado. 
 
Tabela 27. Determinação dos micronutrientes nas camadas do solo. 
Camada 
Micronutrientes (mg/kg de solo) 
FTOTAL Zn Mn Al Na B Cu 
Areia fina, marrom 
escura, com matéria 
orgânica 
2195 0,370 0,431 125,91 14 0,18 0,139 
Areia fina, argilosa, 
marrom clara 
3094 0,150 0,370 107,92 3,5 0,26 0,05 
Areia fina, cinza escura 910 0,224 0,340 89,93 16 0,10 0,060 
Areia fina, cinza clara 385,4 0,031 0,318 53,96 2 0,04 0,080 
Areia fina, cinza clara 
(branca) 
281,6 0,076 0,402 71,95 - 0,22 0,062 
 













Areia fina, marrom 
escura, com matéria 
orgânica 
2,50 1,39 5,10 2,80 1,35 
Areia fina, argilosa, 
marrom clara 
0,50 0,28 5,10 2,75 1,42 
Areia fina, cinza escura 0,10 0,06 4,80 2,56 1,36 
Areia fina, cinza clara 0,10 0,06 5,20 2,90 1,41 
Areia fina, cinza clara 
(branca) 




Tais resultados indicaram que o solo é composto por baixos 
teores de carbono orgânico, assim como, baixos teores de macro e 
micronutrientes, tal qual demonstrado em pesquisas anteriormente 
realizadas no entorno da área experimental (CHIARANDA, 2011; 
RAMOS, 2013). Com relação às aplicações da ISCO, os baixos teores 
de carbono orgânico, macro e micro nutrientes, podem ser um indício 
positivo para aplicação da tecnologia, dado que existe um consumo não 
produtivo do oxidante, exercido pela matéria orgânica natural do solo e 
alguns minerais no subsolo (ITRC, 2005; SIEGRIST; CRIMI; 
SIMPKIN, 2011; BACIOCCHI et al., 2014). Além de que, em solos 
com elevados teores de matéria orgânica, existe uma tendência do 
contaminante em permanecer na fase LNAPL, exercendo por 
consequência, grande influência na transferência de massas e transporte 
de contaminantes nos sistemas subsuperficiais (ITRC, 2005). Todavia, a 
presença de carbono orgânico é importante para a estimulação da biomassa 
do aquífero (HARVEY; BARBER II, 1992), e os teores reduzidos 
registrados na geoquímica inicial da área experimental, podem ser 
indício de que, previamente à liberação do contaminante, a biomassa do 
aquífero encontrava-se relativamente escassa, tal como evidenciado por 
Ramos (2013). Os teores de ferro detectados, podem indicar um 
potencial para a catalise de oxidantes como o H2O2, já que os óxidos de 
ferro que ocorrem naturalmente no solo configuram-se como 
alternativas comuns de catalisadores diferente dos tradicionalmente 
utilizados na reação Fenton (Fe2+ e Fe3+) (TYRE; WATTS; MILLER, 
1991; WATTS; TEEL, 2005). O pH do solo da área experimental 
apresenta-se levemente superior à faixa considerada ótima (entre 3 – 5) 
para aplicação da reação Fenton clássica (ITRC, 2005; SIEGRIST; 
CRIMI; SIMPKIN, 2011). De modo geral, os resultados da 
caracterização hidrogeológica e geoquímica apresentaram-se 
apropriados tanto para aplicação da ISCO como de processos de 
biodegradação. 
 
7.2.1.2 Caracterização Físico-Química e de Biologia Molecular 
(hidroquímica inicial da água subterrânea) 
 
Os parâmetros de análise e resultados mais relevantes, 
relativamente à caracterização hidroquímica inicial da água subterrânea 
da área experimental, constam na Tabela 29. Vale ressaltar que os 
resultados apresentados a seguir, referem-se às medianas dos pontos 
analisados, visto que, as medianas refletem uma tendência central dos 
dados e sua utilização é pertinente quando o conjunto de dados não 
111 
 
possui uma distribuição normal, assim como, quando algumas variáveis 
permanecem abaixo do limite de detecção (GILBERT, 1987), como no 
caso dos dados obtidos na área experimental. Sendo que, para os 
parâmetros cuja os resultados foram identificados como abaixo do limite 
de detecção, o valor adotado foi correspondente à metade do limite de 
detecção de cada método de análise (GILBERT, 1987). 
 
Tabela 29. Caracterização hidroquímica inicial da água subterrânea. 
Parâmetros de análise Resultados 
pH 5,06 
Temperatura (°C) 20,48 
Condutividade Específica (mS/cm) 0,043 
Salinidade (‰) 0,03 
POR (mV) 259 
OD (mg.L-1) 2,25 
Acidez (mg de CaCO3.L
-1) 25,12 
Alcalinidade (mg de CaCO3.L
-1) 2,52 
Magnésio (mg.L-1) 2,65 
Brometo (mg.L-1) 0,0041 
Cloreto (mg.L-1) 7,26 
Fosfato (mg.L-1) 0,04041 
Nitrato (mg.L-1) 0,77 
Nitrito (mg.L-1) 0,00051 
Ferro Ferroso (mg.L-1) 0,0051 
Sulfato (mg.L-1) 2,16 
Sulfeto (mg.L-1) 0,0051 
Acetato (mg.L-1) 0,00051 
COD (mg.L-1) 13,00 
Bactérias totais  
(cópia de gene.g de solo-1) 
2,64 x 106 
1 Não detectado – valor adotado correspondente à metade do limite de detecção 
de cada parâmetro de análise. 
 
Esses dados demonstram que o aquífero possui baixas 
concentrações das espécies reduzidas de ferro ferroso, nitrito e sulfeto, 
além de baixas concentrações de brometo, magnésio, sulfato, nitrato e 
acetato, valores esperados devido às análises terem sido realizadas 
previamente ao inicio do experimento, principalmente em relação ao 
acetato, que configura-se como um dos principais subprodutos 
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produzidos durante o processo de oxidação parcial, assim como, pelas 
reações de biotransformação anaeróbia do contaminante. Os valores 
registrados para o potencial redox (259 mV) e oxigênio dissolvido (2,25 
mg.L-1) estão de acordo com o tipicamente registrado para ambientes 
subsuperficiais e podem ser indicativos da ocorrência de processos 
aeróbios na área experimental, dado que os valores de POR 
característicos variam entre +800 a -400 mV e que ambientes 
anaeróbios são caracterizados pela existência de concentrações de 
oxigênio dissolvido inferiores a 0,5 mg.L-1 (WIEDEMEIER et al., 
1999b). Os resultados obtidos para o pH são adequados tanto para a 
aplicação do processo de oxidação química parcial (ITRC, 2005; PETRI 
et al., 2011), como para a biodegradação (CHAPELLE, 2001) dos 
contaminantes orgânicos. Com relação à concentração de bactérias 
totais, o resultado detectado foi na ordem de 106 cópias de gene.g-1, 
valor semelhante ao registrado em outras áreas experimentais da 
Fazenda Experimental da Ressacada (GUIMARÃES, 2011; RAMOS, 
2013). Os dados referentes à análise de sequenciamento do gene 16S 
rRNA estão descritos e comentados conjuntamente aos resultados 
obtidos durante monitoramento experimental e são referenciados como 
tempo zero (T = 0). De modo geral, os valores obtidos para os 
parâmetros físico-químicos são semelhantes às análises realizadas na 
circunvizinhança da área experimental em anos anteriores 
(CHIARANDA, 2011; RAMOS, 2013). 
Neste contexto, os resultados apresentados na Tabela 29 
indicaram um potencial adequado para o desenvolvimento do processo 
de remediação por OQP-B. Sendo que, na etapa que antecedeu a 
instalação do experimento, os parâmetros de maior relevância foram pH, 
potencial redox, Fe2+, alcalinidade, Mg2+ e carbono orgânico dissolvido 
(COD), em função da adaptação do processo de oxidação química 
parcial (MgO2 + Fe2O3 DAM) ao sítio e dosagem adequada, tanto do 
oxidante como do catalisador. Portanto, a caracterização hidroquímica 
inicial foi fundamental para o estabelecimento das condições de 
contorno relativamente à OQP-B para remediação do biodiesel de palma 
na área experimental. 
 
7.2.2 Alterações Geoquímicas da Água Subterrânea da Área 
Experimental – Após a Liberação do Biodiesel de Palma e 
Remediação por OQP-B 
 
Para melhor demonstração das alterações geoquímicas que 
ocorreram na água subterrânea pela liberação do contaminante e 
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desenvolvimento do processo de remediação por OQP-B, os resultados 
serão apresentados apenas para a região da fonte de contaminação (PMF 
e PM8) à 3 metros de profundidade em relação a superfície do terreno 
(nível 3). Estes pontos foram selecionados em virtude da lenta migração 
do contaminante alvo da pesquisa, o biodiesel de palma, que é 
constituído predominantemente por ésteres metílicos de ácidos graxos, 
os quais apresentam baixa solubilidade em água e comportam-se como 
LNAPLs em sistemas subsuperficiais, tendendo a permanecer na região 
da fonte por longos períodos (HUNTLEY; BECKETT, 2002; SMITH et 
al., 2016). Além de que, estes foram os pontos mais representativos dos 
processos químico e biológicos de degradação do contaminante na área 
experimental. Isto posto, para uma avaliação mais elaborada dos 
resultados obtidos por meio da remediação com OQP-B, dados do 
experimento realizado por Chiaranda (2011), para remediação de 100 L 
de biodiesel puro de soja (B100) por atenuação natural monitorada 
(ANM), foram utilizados como controle comparativo, sendo que os 
poços PMF e do PM9 (equivalente ao PM8 no experimento OQP-B) 
foram utilizados como referência das alterações na zona da fonte de 
contaminação. 
A baixa solubilidade do MgO2 em água (86 mg.L
-1 SOLVAY 
AMERICA, INC., 2013) favorece a liberação lenta de H2O2 (CASSIDY; 
IRVINE, 1999; ELPRINCE; MOHAMED, 1992; GOI et al., 2011; 
KHODAVEISI et al., 2011; LIU; PORTERFIELD, 2014; VEZZULLI; 
PRUZZO; FABIANO, 2004; VOL’NOV; LATYSHEVA, 1970; 
WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999; XIE; BARCELONA, 2003), 
sob essa afirmação, o processo de oxidação dos compostos orgânicos é 
postulado para ocorrer por difusão, pela ação do H2O2 e OH• 
(GIAMELLO et al., 1993; XIE; BARCELONA, 2003). Os resultados 
obtidos através dos experimentos de laboratório evidenciaram a 
liberação lenta de H2O2 (vide Figura 19), mesmo que em campo os 
valores registrados não tenham sido significativos (Figura 31), 
provavelmente em função da rápida decomposição do H2O2, que muitas 
vezes acaba por dificultar a sua quantificação em sistemas mais 
complexos (LIU et al., 2014; PETRI et al., 2011), como no caso de um 
experimento de campo. A concentração de OD registrada para o período 
inicial de monitoramento (Figura 31 – 2,44 mg.L-1 em 1,4 meses) pode 
ser um indício da liberação lenta de O2 (etapa secundária da 
decomposição do MgO2 – Tabela 3), contudo, o oxigênio pode ser 
consumido por diferentes processos em ambientes subsuperficiais e 
muitos são os fatores de influência em um sítio contaminado, sendo que 
um decréscimo considerável foi observado nos meses seguintes em que 
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o monitoramento foi efetuado (Figura 31 – 0,36 mg.L-1 em 20,4 meses), 
possivelmente consequência da introdução de matéria orgânica em 
excesso (biodiesel), que contribuiu para a intensificação do 
estabelecimento de condições anaeróbias no sistema (OD < 0,5 mg.L-1 
WIEDEMEIER et al., 1999b).  
 
Figura 31. Variações do oxigênio dissolvido e do peróxido de hidrogênio ao 
longo do período experimental. 
 
 
A decomposição do MgO2 resulta na formação Mg(OH)2 (Tabela 
3 – Eq. 10) (ELPRINCE; MOHAMED, 1992; LIU; PORTERFIELD, 
2014; VEZZULLI; PRUZZO; FABIANO, 2004; VOL’NOV; 
LATYSHEVA, 1970; WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999) que 
pode provocar tanto alterações na estrutura do solo como a elevação do 
pH do meio. Os resultados obtidos para Mg2+ não apresentaram 
variações significativas ao longo o período experimental (Figura 33), 
porém, os dados registrados para a alcalinidade podem ser 
representativos da liberação de Mg(OH)2, em virtude da elevação 
registrada até 6,4 meses de monitoramento (Figura 32 – de 2,52 para 
32,8 mg de CaCO3.L
-1) em comparação com o experimento de ANM, 
cujo único valor registrado foi após 14,2 meses de monitoramento 
(Figura 32 – 11,5 mg de CaCO3.L
-1). O Mg(OH)2 liberado pode formar 
uma camada de revestimento na superfície dos sólidos do solo 









































(CHAPMAN et al., 1997; GIAMELLO et al., 1993; WAITE; BONNER; 
AUTENRIETH, 1999; XIE; BARCELONA, 2003), a qual pode 
representar efeito benéfico ao processo de oxidação, uma vez que 
dificulta a penetração profunda da água e favorece a liberação de H2O2 
(BIANCHI-MOSQUERA; ALLEN-KING; MACKAY, 1994; 
GIAMELLO et al., 1993; JUN et al., 2009; OBIRI-NYARKO; 
GRAJALES-MESA; MALINA, 2014; VEZZULLI; PRUZZO; 
FABIANO, 2004; YEH; LIN; WU, 2010) por longos períodos de tempo, 
podendo ser prolongado por seis meses ou até um ano (VEZZULLI; 
PRUZZO; FABIANO, 2004).  
 
Figura 32. Variações da alcalinidade ao longo do período experimental, para os 








































































Figura 33. Variações do magnésio (Mg2+) ao longo do período experimental. 
 
 
A formação de uma matriz de Mg(OH)2 cimentada ao solo pode, 
negativamente, elevar o pH para uma faixa de 10 à 12 (CASSIDY; 
IRVINE, 1999; WAITE; BONNER; AUTENRIETH, 1999). No 
experimento com OQP-B o pH apresentou variações pouco 
significativas (Figura 34), que foram atribuídas à diluição da zona da 
fonte, possivelmente devido à infiltração da água da chuva pois a área 
experimental não foi recoberta com camada impermeável. Outro efeito 
comumente observado em processos de oxidação química com H2O2 
relaciona-se à elevação da temperatura devido ao desenvolvimento de 
reações exotérmicas (PETRI et al., 2011), contudo, nenhuma alteração 
significativa foi observada ao longo do monitoramento do experimento 
OQP-B (Figura 34). 
 
  




















Figura 34. Variações do pH e temperatura ao longo do período experimental. 
 
 
7.2.2.1 Oxidação Química Parcial Acelera a Dissolução dos 
Compostos do Biodiesel e Produz Subprodutos Solúveis 
 
A oxidação química parcial (MgO2 + Fe2O3 DAM) foi 
conjecturada para favorecer a dissolução de compostos que comportam-
se como LNAPLs e, por conseguinte, aumentar a produção de 
subprodutos solúveis, otimizando assim o processo de tratamento como 
um todo. A avaliação da dissolução e produção de subprodutos solúveis 
foi realizada por meio de plumas de concentração de metabólitos 
representativos do processo de remediação, pela utilização do software 
Surfer e método de interpolação de mínima curvatura. Para tanto, 
acetato, ácido propiônico e metano foram selecionados e os dados 
obtidos são apresentados nas figuras a seguir, sempre em comparação 
aos resultados do controle comparativo (experimento ANM) (Figuras 
37, 38, 39, 40, 41 e 42). Para melhor visualização dos resultados, as 
representações gráficas foram realizadas em um corte transversal nos 
pontos em que as maiores concentrações foram registradas, sendo que 
nas Figuras 35 e 36 consta o detalhamento do corte transversal para o 
experimento OQP-B e ANM, respectivamente. 
 




















































Figura 37. Pluma de acetato no corte transversal para o experimento OQP-B ao 




Figura 38. Pluma de acetato no corte transversal para o experimento ANM ao 





Figura 39. Pluma de ácido propiônico no corte transversal para o experimento 




Figura 40. Pluma de ácido propiônico no corte transversal para o experimento 





Figura 41. Pluma de metano no corte transversal para o experimento OQP-B ao 




Figura 42. Pluma de metano no corte transversal para o experimento ANM ao 
longo do período experimental. 
 
 
Os subprodutos solúveis produzidos pelo tratamento com OQP-B 
apresentam maior mobilidade do que o composto de origem, o biodiesel 
de palma. A comparação entre as plumas de acetato, ácido propiônico e 
metano dos dois experimentos de campo, OQP-B e ANM, demonstra 
maior migração e acentuada concentração destes metabólitos para o 
experimento OQP-B, evidenciando assim a efetivação do processo de 
oxidação química parcial.  
126 
 
Neste contexto, as principais alterações que denotam a produção 
de subprodutos solúveis pela oxidação química parcial dos EMAGs do 
biodiesel de palma, na zona da fonte de contaminação, relacionam-se à: 
(i) aumento da acidez do meio; (ii) produção de ácidos orgânicos; (iii) 
produção de metano (como o ambiente é fortemente anaeróbio) e (iv) 
diminuição dos valores de POR. Sendo que, em 3,4 meses de 
monitoramento após a liberação do contaminante, observou-se a 
produção, tanto de acetato (Figura 46 – PMF: 89,5 mg.L-1 e PM8: 90,8 
mg.L-1) como de ácido propiônico (Figura 43 – PMF: 2,4 mg.L-1 e PM8: 
13,1 mg.L-1) e outros ácidos (Figura 43), assim como um aumento na 
acidez da água subterrânea (Figura 44 – de 25,1 para 419,9 mg.L-1) e 
produção de metano (Figura 46 – de 0,005 para 4,9 mg.L-1), que foi 
acompanhado por uma diminuição dos valores de POR (Figura 47 – de 
259 para -137 mV). Com relação ao experimento controle, a produção 
de ácidos orgânicos e metano não foi observada para o período de 3 
meses após a liberação do biodiesel de soja (Figuras 38, 40 e 42) e os 
valores de acidez foram consideravelmente baixos para o período de 
monitoramento de 19,9 meses (Figura 44 – concentração máxima 242,3 
mg.L-1), em comparação ao experimento OQP-B. Portanto, tais 
resultados forneceram evidências de que a utilização de MgO2 e Fe2O3 
DAM favoreceu a oxidação química parcial dos EMAGs do biodiesel, a 











Figura 44. Variação da acidez ao longo do período experimental, para os 
experimentos ANM (no nível 2 metros) e OQP-B (no nível 3 metros). 
 
 
7.2.2.2 Oxidação Química Parcial Provoca Pouca ou Nenhuma 
Inibição à Atividade Microbiológica e Produz Subprodutos 
Biodisponíveis e Biodegradáveis  
 
O processo de oxidação química parcial libera subprodutos que 
além de solúveis, são biodisponíveis e biodegradáveis, os quais 
representam um potencial para a estimulação do crescimento 
microbiano na água subterrânea, e sob este cenário, a utilização da 
biodegradação configura-se como uma alternativa viável para remoção 
dos compostos orgânicos residuais, de forma concomitante ou 
sequencial ao processo químico. Com base nos dados de qPCR, a 
concentração de bactérias totais aumentou de 106 para 108 cópias de 
gene.g-1 na região da fonte, e não passou de 106 cópias de gene.g-1 no 
poço controle (PM30) em 3,4 meses (Figura 45), sendo que alcançou 
concentrações tão elevadas quanto 1014 cópias de gene.g-1 após 12,4 
meses de monitoramento (Figura 45). Pouca ou nenhuma inibição da 




















































atividade microbiológica foi registrada, e a intensificação do 
crescimento da biomassa (de 6,4 à 12,4 meses) coincidiu com um 
aumento considerável na concentração de carbonos orgânicos 
dissolvidos na região da fonte, tal como demonstrado na Figura 46 (de 
139,5 para 1446,0 mg.L-1). Em contra partida, a concentração de 
bactérias totais no experimento ANM foi consideravelmente inferior 
(108 cópias de gene.g-1) após 19,9 meses da liberação do contaminante 
(CHIARANDA, 2011). Assim, é possível afirmar que os subprodutos 
liberados a partir da oxidação química parcial (MgO2 + Fe2O3 DAM) do 
biodiesel, são biodegradáveis e sua presença representou fator de grande 
influência para a estimulação da atividade dos micro-organismos no 
experimento OQP-B, tal como demonstrado nas Figuras 45 e 46 e 
evidenciado pela comparação ao experimento ANM (controle).  
 




Na avaliação da evolução da biodegradação dos EMAGs do 
biodiesel, acetato e metano são os metabólitos mais representativos do 
processo, dado que, a análise dos EMAGs na água subterrânea é 
complexa e a cromatografia à gás (CG) por si só, não pode ser utilizada 
em razão de que as transformações abióticas dos EMAGs (ex.: hidrólise) 
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podem interferir no resultado (SMITH et al., 2016). Na Figura 46 
apresenta-se uma correlação entre a produção de acetato e metano, 
assim como a concentração de carbono orgânico dissolvido, para o 
experimento OQP-B. Os resultados revelaram um aumento gradual na 
concentração de metano durante todo o período experimental (Figura 46 
– de 0,005 à 27,4 mg.L-1), diferentemente de acetato e COD, cuja 
concentrações foram elevadas em 12,4 meses e apresentaram um 
decaimento considerável em 20,4 meses (Figura 46 – Acetato: de 278,4 
para 3,9 mg.L-1 e COD: de 1446,0 para 2,7 mg.L-1), o qual pode ser 
explicado pela evolução do processo de degradação pela ação de micro-
orgânicos na água subterrânea. Para o experimento ANM as 
concentrações máximas de acetato (Figura 38 – 120,6 mg.L-1) e de 
metano (Figura 42 – 4,6 mg.L-1) até o período de 19,9 meses, foram 
muito inferiores às registradas no experimento OQP-B. De modo geral, 
tais resultados confirmam a hipótese de que o processo de oxidação 
química parcial com MgO2 e Fe2O3 DAM pode ser aplicado 
conjuntamente ao processo de biodegradação, culminando assim em 
uma técnica eficiente de remediação de compostos que comportam-se 





Figura 46. Variações de metano, acetato e carbono orgânico dissolvido (COD) 
ao longo do período experimental. 
 
1 A linha azul tracejada refere-se ao limite de saturação do metano (≈22 mg.L-1). 
 
A disponibilidade de receptores de elétrons na água subterrânea 
também pode ter sido um fator de influência à estimulação da biomassa 
na área experimental. O oxigênio é o receptor de elétrons mais favorável 
termodinamicamente, e apesar de sua lenta liberação pela decomposição 
do MgO2 e desenvolvimento das reações de oxidação, o sistema foi 
rapidamente conduzido para condições anaeróbias, provavelmente em 
função da elevada demanda bioquímica de oxigênio exercida pelos 
micro-organismos aeróbios que são capazes de degradar os compostos 
do biodiesel na área experimental (CORSEUIL et al., 2011). As 
condições anaeróbias foram denotadas pelo decaimento do potencial de 
oxirredução (Figura 47 – de 259 para -137 mV) e diminuição na 






























































concentração de oxigênio dissolvido (Figura 31 – de 2,44 para 0,5 mg.L-
1) em 3,4 meses. Enquanto que, para o experimento ANM as condições 
anaeróbias somente se assemelharam ao experimento OQP-B em 14,2 
meses, mediante o decaimento dos valores de POR (Figura 47 – de 423 
para -107 mV) e baixa concentração de OD (0,09 mg.L-1). Como já 
mencionado, concentrações de oxigênio dissolvido inferiores a 0,5 
mg.L-1 caracterizam ambientes anaeróbios (WIEDEMEIER et al., 
1999b), assim como, valores de POR inferiores à +100 mV caracterizam 
zonas de processos anaeróbios (ex.: ferro-redução, sulfato-redução e 
metanogênese) (CHAMP; GULENS; JACKSON, 1979) e, por 
conseguinte, são utilizados como referência na avaliação do 
estabelecimento das condições anaeróbias. 
 
Figura 47. Variação do potencial de oxirredução ao longo do período 
experimental, para os experimentos ANM (no nível 2 metros) e OQP-B (no 
nível 3 metros). 
 
 
Considerando a hierarquia termodinâmica dos receptores de 
elétrons, o processo via nitrato-redução, teoricamente, seria o próximo a 
ocorrer, seguido de ferro e sulfato-redução até atingir condições 
metanogênicas. Contudo, durante todo período experimental as 
concentrações dos receptores de elétrons foram baixas e não foi possível 
fazer qualquer suposição relativamente à predominância ou estimulação 








































dos processos de oxidação e redução, a despeito do processo de ferro-
redução que possivelmente foi estimulado em decorrência da aplicação 
de Fe2O3 DAM, cujo estado de oxidação é o Fe
3+. Nas Figuras 48 e 49 
constam as variações das concentrações de nitrato e sulfato, assim como 
de suas espécies reduzidas, nitrito e sulfeto. Uma comparação entre a 
variação da concentração de Fe2+ nos experimentos OQP-B e ANM é 
apresentada na Figura 50, sendo que o Fe3+ não foi analisado em função 
de sua tendência em formar óxidos ou hidróxidos que dificulta sua 
amostragem e análise em ambientes subsuperficiais (CHAPELLE, 2001; 
LOVLEY, 1991). O aumento na concentração de Fe2+ para o 
experimento OQP-B em 3,4 meses (Figura 50 – de 0,005 para 229,5 
mg.L-1), possivelmente está associado à decomposição do MgO2 e 
evolução das reações de oxidação (Tabela 4), ou pelas reações de 
biotransformação anaeróbia do contaminante, pois ambos os processos 
culminam na formação de Fe2+. Para o experimento ANM a máxima 
concentração atingida foi de 99,5 mg.L-1 (Figura 50) em 19,9 meses, 
indicando que processos de ferro-redução poderiam estar acontecendo 
neste período. Desta maneira, os resultados demonstram a aceleração do 
processo de degradação do biodiesel no experimento OQP-B em relação 
ao experimento ANM. 
 
Figura 48. Variações do nitrito e nitrato ao longo do período experimental. 
 






































Figura 49. Variações do sulfeto e sulfato ao longo do período experimental. 
 
 
Figura 50. Variação do ferro ferroso (Fe2+) ao longo do período experimental, 
para os experimentos ANM (no nível 2 metros) e OQP-B (no nível 3 metros). 
 















































































Os micro-organismos tem capacidade para remover muitos tipos 
de compostos em sítios contaminados, por uma diversidade de processos 
enzimáticos (LOVLEY, 2003), que são conduzidos pela ação conjunta 
de diferentes grupos microbianos (KLEINSTEUBER; SCHLEINITZ; 
VOGT, 2012). Para compreensão da evolução filogenética, das 
comunidades microbiológicas que se desenvolveram durante a liberação 
dos subprodutos formados pela OQP, bem como, para discernir 
relativamente aos principais gêneros de micro-organismos envolvidos na 
degradação dos compostos do biodiesel de palma, o sequenciamento do 
gene 16S rRNA foi realizado para amostras coletados na região da fonte 
(PMF e PM8) e poço controle (PM30), ao longo de um período de 12,4 
meses. Os resultados obtidos são apresentados nas Figuras 51, 52, 53 e 
54, de acordo com a classificação taxonômica com abundância relativa 
igual ou superior à 1%. 
Os resultados indicaram a presença de 17 filos distintos, sendo 
que todos os filos detectados no PMF, foram também encontrados no 
PM8. A predominância de um ou outro filo variou ao longo do período 
experimental, por exemplo, no PMF Acidobacteria e Proteobacteria 
predominaram até 1,4 meses de monitoramento, Firmicutes e 
Proteobacteria entre 3,4 e 6,4 meses, e em 12,4 meses houve a 
dominância de Proteobacteria, Euryarchaeota e novamente 
Acidobacteria, o que pode ser um indício do reestabelecimento das 
condições originais do aquífero (Figuras 51). Para os dois poços de 
monitoramento, em 12,4 meses, foram observadas arqueas 
metanogênicas pertencentes ao filo Euryarchaeota, o qual inclui micro-
organismos predominantemente metanogênicos, assim como, halófilos e 
termoacidófilos (Figuras 51 e 52), sendo que apresentaram maior 
abundância no poço fonte de contaminação (PMF). Os filos 
predominantes no experimento OQP-B, foram os mesmos detectados na 
pesquisa de Ramos (2013), em uma área experimental localizada na 
circunvizinhança. De acordo com a classificação taxonômica, os filos 
detectados estão vinculados à degradação dos compostos oxidados do 
biodiesel, à exemplo dos ácidos graxos de cadeia longa cuja as 
principais comunidades relacionadas à sua degradação são os membros 
dos filos Firmicutes e Proteobacteria (GRABOWSKI; BLANCHET; 
JEANTHON, 2005; HATAMOTO et al., 2007; SOUSA et al., 2009b), 
portanto é possível afirmar que a biodegradação ocorreu 




Figura 51. Classificação taxonômica em nível de filo (abundância relativa ≥ 1%), ao 






Figura 52. Classificação taxonômica em nível de filo (abundância relativa ≥ 1%), 
ao longo do período experimental, para o PM8. 
 
 
A produção de subprodutos solúveis a partir da oxidação química 
parcial do biodiesel, resultou em uma resposta benéfica em relação às 
comunidades de micro-organismos presentes no sítio contaminado. As 
alterações geoquímicas descritas anteriormente, relacionadas às 
condições aeróbias estabelecidas no início da experimento (1,4 meses) 
(Figuras 31 e 47), foram suportadas pela predominância de gêneros 
aeróbios e facultativos no mesmo período de tempo (Figuras 53-A e 54-
A). Todavia, com o estabelecimento das condições anaeróbias em 3,4 
meses do lançamento do contaminante, houve também uma mudança na 
estrutura das comunidades microbianas predominantes, de gêneros 
aeróbios para gêneros anaeróbios (Figuras 53-A e 54-A). As 
informações detalhadas relacionadas ao metabolismo e respiração de 
todos os gêneros microbiológicos detectados em ambos os experimentos 
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de campo, OQP-B e ANM, assim como pelos gêneros detectados no 
experimento de laboratório, contam nas Tabela 30 e 31. 
A evolução do período experimental revelou uma seleção 
relativamente às comunidades dos micro-organismos envolvidos na 
biodegradação dos compostos oxidados do biodiesel (tais como: ácidos 
orgânicos, aldeídos e álcoois) (Figuras 53 e 54) e dominância alterada 
para micro-organismos anaeróbios, com predominância dos gêneros 
Geobacter e Desulfosporosinus entre 3,4 e 6,4 meses no PMF. Estes 
gêneros são conhecidos por sua capacidade em oxidar uma grande 
variedade de compostos orgânicos, tais como ácidos graxos, álcoois, 
açúcares e ácidos orgânicos (CORD-RUWISCH; LOVLEY; SCHINK, 
1998; LIU et al., 2004; LOVLEY et al., 1993; RAMAMOORTHY et al., 
2006; ROBERTSON et al., 2001). O gênero Geobacter é conhecido por 
ser constituído por micro-organismos ferro-redutores, tipicamente 
associados à degradação de hidrocarbonetos aromáticos em ambientes 
ricos em acetato (LOVLEY, 1997, 2006; RAMOS et al., 2014). Os 
micro-organismos do gênero Desulfosporosinus geralmente prosperam 
em ambientes com receptores de elétrons como sulfato, tiossulfato ou 
sulfito (ROBERTSON et al., 2001; SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2015), 
e atuam para oxidar parcialmente álcoois, açúcares ou ácidos orgânicos, 
à acetato (SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2015), sendo que sua capacidade 
em utilizar Fe3+ como receptor de elétrons também foi comprovada 
(BERTEL et al., 2012; SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2015). Um padrão 
similar foi observado mais tarde no PM8 (entre 6,4 e 12,4 meses), 
possivelmente porque este poço de monitoramento está localizado 1,5 m 
à jusante do PMF, e a velocidade lenta do fluxo de água subterrânea 
pode ter causado um retardado na migração dos subprodutos da OQP em 
direção PM8. A predominância de Geobacter e Desulfosporosinus em 
ambos os poços, PMF e PM8, foi cronologicamente coerente com o 
aumento na concentração de Fe2+ (Figura 50 – de 5,4 para 229,5 mg L-
1), sugerindo que os compostos orgânicos podem ter sido biodegradados 
em condições de ferro-redução. 
Os gêneros Pelotomaculum e Clostridium também foram 
detectados na zona da fonte (PMF e PM8), e podem ter contribuído para 
a biodegradação dos compostos orgânicos. Uma vez que os micro-
organismos do gênero Pelotomaculum estão associados à oxidação do 
propionato e alguns membros são sintróficos obrigatórios (IMACHI et 
al., 2008). Ao passo que, os micro-organismos do gênero Clostridium 
são considerados como fermentadores primários, e que algumas espécies 
estão envolvidas na oxidação de ácidos graxos e acetato (CHAUHAN; 
OGRAM, 2006; SCHINK, 1997; SIEBER; MCINERNEY; 
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GUNSALUS, 2012; SINGLETON et al., 2005). De modo geral, as 
características metabólicas dos principais gêneros de micro-organismos 
encontrados no experimento OQP-B, sugerem que estes podem ser os 
principais intervenientes relacionados à biodegradação dos compostos 
oxidados do biodiesel, que comumente resulta na produção de 
metabólitos como acetato, hidrogênio e dióxido de carbono (SIEBER; 
MCINERNEY; GUNSALUS, 2012), dependendo dos substratos 
disponíveis. Salientando que, estes gêneros também foram observados 
em cooperação com comunidades de arqueas (GRABOWSKI; 
BLANCHET; JEANTHON, 2005; KATO; HASHIMOTO; 
WATANABE, 2012; RAMOS et al., 2014; SÁNCHEZ-ANDREA et al., 
2015), em relações sintróficas desenvolvidas para explorar o rendimento 
energético mínimo, comportamento comumente observado em 
ambientes fortemente anaeróbios.  
As comunidades microbianas são beneficiadas energicamente 
pelas relações sintróficas com diferentes parceiros, combinando sua 
capacidade metabólica para consumir um substrato que não pode ser 
catabolizado independentemente (SCHINK; STAMS, 2013; STAMS; 
PLUGGE, 2009), e ressaltando o importante papel desempenhado pelas 
interações microbianas sintróficas (ex.: entre as bactérias e arqueas), 
para a degradação completa de contaminantes orgânicos. A presença de 
micro-organismos metanogênicos coincidiu com o aumento da 
concentração de metano registrado em 12,4 meses (Figura 46 – 9,7 mg 
L-1). No experimento OQP-B, todas as comunidades de arqueas 
detectados nas amostras de águas subterrâneas, são capazes de operar 
via metanogênese hidrogenotrófica (Candidatus Methanoregula, 
Methanomassiliicoccus, Methanospirillum e Methanocella) (BERTEL 
et al., 2012; BRÄUER et al., 2006; DRIDI et al., 2012) (Figura 53-B e 
55-B). Todavia, a análise de sequenciamento do gene 16S rRNA (região 
V3-V4 de RRS) fornece informações filogenéticas, mas não pode inferir 
sobre a funcionalidade microbiana. A presença de bactérias acetogênicas 
e acetoclásticas concomitantemente com as arqueas hidrogenotróficas, 
sugere que estes micro-organismos podem ter atuado em cooperação 
sintrófica, para aliviar eventuais restrições termodinâmicas, decorrentes 
do acúmulo dos metabolitos produzidos durante o processo de oxidação 
do biodiesel (ex.: acetato e hidrogênio), a fim de permitir a remoção 





Figura 53. Resultado do sequenciamento do gene 16S rRNA (abundância 
relativa ≥ 1%), ao longo do período experimental, para o PMF. Separação de 




Figura 54. Resultado do sequenciamento do gene 16S rRNA (abundância 
relativa ≥ 1%), ao longo do período experimental, para o PM8. Separação de 





A análise de sequenciamento do gene 16S rRNA também foi 
realizada para os dados do experimento ANM, com objetivo de obter-se 
informações relativamente às comunidades microbianas envolvidas na 
atenuação natural do biodiesel de soja, dado que para o período 
experimental de aproximadamente 20 meses foram observadas 
condições geoquímicas semelhantes ao experimento OQP-B em 12,4 
meses. Os resultados revelaram a presença de gêneros como, Erwinia, 
Desulfosporosinus e Clostridium no PMF (Figura 55), depois de 20 
meses do lançamento do contaminante. Os micro-organismos do gênero 
Erwinia são anaeróbios facultativos, e são ecologicamente relacionados 
à processos desenvolvidos em plantas (PAULIN, 2000), sendo que ainda 
não foram associados à biodegradação dos ésteres de biodiesel ou dos 
ácidos graxos de cadeia longa, mas podem produzir ácidos orgânicos 
por meio de vias fermentativas (SUTTON; STARR, 1959), fator que 
pode justificar a sua abundância neste período experimental. A elevada 
abundância dos gêneros Erwinia, Desulfosporosinus e Clostridium 
coincidiu com a maior concentração de acetato (Figura 38 – 120,6 mg L-
1) e de Fe2+ (Figura 50 – 99,5 mg L-1) detectada em 19,9 meses de 
monitoramento, o que sustenta a afirmação de que os compostos do 
biodiesel podem ter sido biodegradados sob condições fermentativas e 
ferro-redutoras no experimento ANM. Relações sintróficas similares ao 
experimento OQP-B podem ter ocorrido no experimento ANM, visto 
que a presença dos gêneros de arqueas hidrogenotróficas 
Methanomassiliicoccus e Methanocella, coincidiu com a concentração 
de metano mais elevada (Figura 42 – 4,6 mg.L-1 19,9 meses) registrada 
no experimento ANM. Considerando o perfil geoquímico associado às 
comunidade microbianas detectadas no experimento ANM, é possível 
afirmar que somente após aproximadamente 20 meses do lançamento do 
contaminante, as condições foram semelhantes às do experimento OQP-
B, concluindo assim, que o processo de remediação com OQP-B 
acelerou a biodegradação global do biodiesel em comparação com o 





Figura 55. Resultado do sequenciamento do gene 16S rRNA (abundância 
relativa ≥ 1%), classificação taxonômica em nível de gênero, ao longo do 





Tabela 30. Metabolismo e respiração de todos os gêneros de arqueas detectados nas amostras de água subterrânea dos 
experimentos de laboratório e de campo (OQP-B e ANM). 
Gênero Respiração Substratos Referências 
Candidatus 
Methanoregula 
Metanogênico e anaeróbio obrigatório 
Hidrogênio e dióxido de 
carbono 
Bräuer et al., (2006, 2011); Imachi et al., (2008) 
Methanocella Metanogênico e anaeróbio obrigatório 
Hidrogênio, dióxido de 
carbono, formato, acetato, 
propionato 
Alvarado et al., 2014;  
Sakai et al., (2008, 2010, 2011) 
Methanomassiliicoccus Metanogênico e anaeróbio obrigatório Hidrogênio e metanol. Dridi et al., (2012) 
Methanospirillum Metanogênico e anaeróbio obrigatório 
Hidrogênio e dióxido de 
carbono 
Bräuer et al., (2011);  
Ferry; Smith; Wolfe, (1974);  
Iino; Mori; Suzuki, (2010);  





Tabela 31. Metabolismo e respiração de todos os gêneros de bactérias detectados nas amostras de água subterrânea dos 
experimentos de laboratório e de campo (OQP-B e ANM). 
Gênero Respiração Substratos Referências 
Acidocella Ferro-redutor 
Frutose, acetato, compostos 
aromáticos 
Hedrich; Johnson, (2013); Jones; Hedrich; Johnson, 
(2013); Kay et al., (2013) 
Acinetobacter Estritamente aeróbios 
Azelato, 2,3-butanodiol, etanol, DL-
lactato e furfural 
Choi et al., (2013);  




Ezaki et al. (2001) 
Bacillus Aeróbio Álcoois, açúcares Ajithkumar et al. (2002) 
Burkholderia Aeróbio ou microaerofilico 
Metil ésteres, acetato, alcanos, 
compostos aromáticos, compostos 
clorados e furfural 
Belova; Pankratov; Dedysh, (2006); O’Sullivan; 
Mahenthiralingam, (2005); Philippe; Vega; Bastide, 
(2001); Yabuuchi et al., (1992) 
Candidatus 
Koribacter 
Nitrato e nitrito redutor 
Açúcares, aminoácidos, álcoois, 
ácidos orgânicos, quitina, pectina, 
amido, xileno e celulose 




aeróbio, nitrato e nitrito redutor 
Metano 
Kool et al., (2012);  
Wu et al., (2015) 
Candidatus Portiera - Aminoácidos, treonina e triptofano Jiang et al. (2012); Santos-Garcia et al., 2012) 
Candidatus 
Solibacter 
Aeróbio, nitrato e nitrito redutor 
Açúcares, aminoácidos, álcoois, 
ácidos orgânicos, quitina, pectina, 
amido, xileno e celulose 
Ward et al., (2009) 
Carica Anaeróbio facultativo Açúcares Gardan et al. (2004) 
Catenibacterium Anaeróbio obrigatório Açúcares e álcoois Kageyama; Benno (2000) 
Corynebacterium Aeróbio e nitrato redutor Açúcares, monossacarídeos, álcoois Chen et al. (2004) 
Collinsella Anaeróbio Açúcares Kageyama; Benno (2000b) 
Clostridium 
Sulfato, tiossulfato, sulfito, ou 
arseniato redutor 
Açúcares, álcoois, compostos 
monoaromáticos e lipídios neutros 
Christofi; Ivshina, (2002); 
 Liu et al., 2004; Ramamoorthy et al., (2006);  




Aminoácidos, ácidos orgânicos, 
compostos aromáticos e furfural 
Makkar; Casida, (1987) 
Desulfobacca Sulfato redutor Ácidos orgânicos Oude Elferink et al., (1999) 
Desulfosporosinus 
Sulfato, tiossulfato, sulfito, ou 
arseniato redutor 
Açúcares, álcoois e compostos 
monoaromáticos 
Liu et al., (2004); Ramamoorthy et al., (2006); 
Robertson et al., (2001) 
Desulfotomaculum Sulfato redutor 
Hidrogênio, dióxido de carbono, 
formato, ácidos orgânicos, álcoois 
Kuever; Rainey; Hippe (1999); Pikuta et al. (2000) 
Desulfurispora Sulfato redutor 
Açúcares, álcoois, hidrogênio, 
dióxido de carbono, ácidos orgânicos  
Kaksonen et al. (2007) 
Erwinia Anaeróbio facultativo Açucares, álcoois, sais e óleos 
El-Nemr, (2006); Martinec; Kocur, (1964);  
Mergaert et al., (1999; 1993) 
Faecalibacterium Anaeróbio Acetato Duncan et al. (2002) 
Gemmata Aeróbio Açúcares, álcoois e carboidratos 
Franzmann; Skerman (1984);  
Kulichevskaya et al. (2009) 
Gracilibacter Anaeróbio Açúcares, álcoois e aminoácidos Lee et al. (2006) 
Geobacillus Facultativo 
Ácidos orgânicos, álcoois, 
compostos aromáticos e carboidratos 
Nazina et al. (2001) 
Geobacter Ferro redutor e fermentativo 
Ácidos graxos de cadeia curta, 
álcoois e compostos monoaromáticos 
Cord-Ruwisch; Lovley; Schink, (1998); 
Lovley et al., (1993) 
Hydrogenophaga Aeróbio e nitrito redutor Hidrogênio e açúcares Willems et al., (1989) 
Hydrogenophilus Aeróbio Ácidos orgânicos Vésteinsdóttir; Reynisdóttir; Örlygsson (2011) 
LCP-6 Sulfato redutor Ácidos orgânicos e benzeno 
Kleinsteuber et al., (2008);  
Rulík; Chaudhary, (2014) 
Magnetospirillum 
Anaeróbio, microaeróbio e 
nitrato redutor 
Ácidos orgânicos e compostos 
aromáticos 
Pagnier; Raoult; La Scola, (2011);  
Schleifer et al., (1991);  
Shinoda et al., (2005) 
Methylobacterium Aeróbio 
Açúcares, álcoois, ácidos orgânicos, 
aldeídos, aminoácidos, metano e 
furfural 
Patt; Cole; Hanson, (1976);  
Van Aken, (2004) 
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Novosphingobium Aeróbio e nitrato redutor 
Açúcares, álcoois, ácidos orgânicos e 
aminoácidos 
Gupta; Lal; Lal, (2009); Kämpfer et al., (2011); 
Takeuchi; Hamana; Hiraishi, (2001) 
Oxobacter Anaeróbio Monóxido de carbono Bengelsdorf et al., (2015) 
Pelotomaculum Fermentativo Ácidos orgânicos e álcoois Imachi et al., (2002) 
Petrobacter Nitrato redutor 
Álcoois, ácidos dicarboxílicos e 
piruvato 
Salinas et al. (2004) 
Pseudomonas Desnitrificante facultativo Compostos aromáticos Bruce et al. (2010); Shim et al. (2005) 
Prevotella Estritamente anaeróbio 
Açúcares, ácidos orgânicos, amido 
solúvel, xileno, pectina e salicina 
Ueki et al., (2007) 
Propionibacterium Anaeróbio e aerotolerante 
Açúcares, álcoois e ácidos 
carboxílicos 
Kusano et al., (1997) 
Ralstonia Aeróbio ou denitrificante 
Ácidos graxos, álcoois, ácidos 
carboxílicos, compostos aromáticos, 
compostos fenólicos e furfural 
Bodour et al., (2003); Cramm, (2009) 
Rhodoplanes 
Anaeróbio, Sulfato, nitrato, 
tiossulfato redutor 
Ácidos orgânicos, aminoácidos e 
álcoois 
Okamura; Kanbe; Hiraishi, (2009) 
Rubrobacter Nitrato e nitrito redutor 
Açúcares, acetato, ácidos 
dicarboxílicos, piruvato e álcoois 
Carreto et al. (1996); Kämpfer et al. (2014) 
Ruminococcus Anaeróbio Ácidos orgânicos 
Moore; Cato; Holdeman, 1972;  
Van Gylswyk; Roche, 1970) 
Sediminibacterium Aeróbio ou anaeróbio facultativo Açúcares, sais, ácidos carboxílicos 
Kang et al., (2014); Kim et al., (2013); 
 Qu; Yuan, (2008) 
Sphingomonas Aeróbio 
Compostos aromáticos, açúcares e 
metil piruvato 
Borde et al., (2003); Fang; Liang; Zhang, (2007); 
Pollock, (1993); Yabuuchi et al., (1990) 
Staphylococcus 
Aeróbio facultativo  
(nitrato redutor) 
Açúcares, álcoois e carboidratos Spergser et al. (2003) 
Streptococcus Anaeróbio facultativo 
Açúcares, carboidratos e 
aminoácidos 
Hardie; Whiley, (1997) 
Telmatospirillum Anaeróbio facultativo Ácidos orgânicos e álcoois Sizova et al., (2007) 
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7.2.3 Remoção da Contaminação na Fase LNAPL – Alterações do 
Solo e da Água Subterrânea da Área Experimental 
 
A ISCO pode ser considerada uma tecnologia confiável e eficaz 
para o tratamento de contaminantes sorvidos e em fase LNAPL (LIANG 
et al., 2008; LIANG; LEE, 2008; WATTS; TEEL, 2005). 
Particularmente relacionado às aplicações do reagente Fenton 
modificado, é possível inferir que algumas espécies reativas de 
oxigênio, geradas através das reações de propagação do H2O2, podem 
ser responsáveis pela remediação eficiente de sítios contaminados com 
LNAPLs (WATTS; TEEL, 2005). As análises de solo realizadas para os 
experimentos OQP-B (após 30,6 meses) e ANM (após 99,2 meses) na 
zona da fonte, indicaram completa remoção dos compostos do biodiesel 
na fase LNAPL. Os resultados da análise de óleos e graxas indicaram 
valores abaixo do limite de detecção para todas as amostras de ambos os 
experimentos (< 10 mg.kg de solo-1). No experimento ANM, a 
concentração de COT na fonte da zona (832,4 mg.kg de solo-1 ± 207,3) 
foi semelhante ao resultado registrado para o poço controle (803 mg.kg 
de solo-1). Em contra partida, para o experimento OQP-B a concentração 
de COT foi menor na zona da fonte (629 mg.kg de solo-1 ± 136,2) do 
que no poço controle (936 mg.kg de solo-1), possivelmente devido às 
reações não produtivas entre o oxidante e a matéria orgânica do solo. As 
análises de carbono orgânico total da água subterrânea mostraram que, 
para o experimento ANM a concentração de COT foi duas vezes maior 
do que no experimento OQP-B (Figura 56 – COT: 21,9 mg.L-1 ANM / 
10 mg.L-1 OQP-B). Considerando a baixa concentração de acetato no 
experimento ANM (Figura 56 – 0,6 mg.L-1), é possível inferir que 
hidrocarbonetos com cadeias maiores podem ter persistido na água 
subterrânea, evidenciando que o biodiesel pode não ter sido totalmente 
degradado após 8 anos do seu lançamento no solo. Comparativamente, 
no experimento OQP-B, a concentração de acetato foi ainda mais baixa 
(Figura 56 – 0,15 mg.L-1) e a concentração de metano (Figura 56 – 11,3 
mg.L-1) foi da mesma ordem de grandeza que a concentração de COT 
(Figura 56 – 10 mg.L-1). Estes resultados se mostraram coerentes com a 
degradação dos EMAG do biodiesel no experimento OQP-B em relação 
ao experimento ANM, e deste modo, a eficácia da oxidação química 
parcial (MgO2 + Fe2O3 DAM) associada à biodegradação foi 
efetivamente comprovada como tecnologia de remediação. 
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Figura 56. Concentração de carbono orgânico total (COT), acetato e metano, na 
zona da fonte dos experimentos ANM (no nível 2 metros) e OQP-B (no nível 3 







































Os experimentos realizados em laboratório e em campo, 
demonstraram que a remediação com oxidação química parcial 
associada à biodegradação, aumentou dissolução dos compostos do 
biodiesel, assim como, acelerou a produção de subprodutos solúveis, 
biodisponíveis e biodegradáveis, em comparação ao experimento ANM, 
que foi utilizado como controle comparativo nesta pesquisa.  
O processo de oxidação química parcial foi o principal 
responsável pelas vantagens em termos de remediação, obtidas no 
experimento OQP-B. A liberação lenta de H2O2 pela decomposição do 
MgO2, que resultou na dissolução acelerada dos compostos do biodiesel 
e produção de subprodutos mais solúveis que os compostos de origem, 
foi evidenciada pelos resultados do experimento de laboratório. Sendo 
que em campo, a oxidação dos compostos do biodiesel ocorreu de forma 
eficiente, tal como comprovado pela redução dos valores do potencial de 
oxirredução (de 259 para -137 mV), produção de ácidos orgânicos e 
aumento da acidez do meio (de 25,1 para 419,9 mg.L-1) no período 
inicial de monitoramento. O Mg(OH)2, que também é liberado pela 
decomposição do MgO2, não provocou efeito negativo ao sistema 
subsuperficial, principalmente em relação ao pH do meio, que 
permaneceu sem alterações significativas (variando entre 4 e 5) ao longo 
de todo o período experimental. As partículas de Fe2O3 DAM podem ser 
utilizadas na catálise das reações de oxidação, resultantes a partir da 
decomposição do MgO2 no ambiente subsuperficial. Deste modo, a 
aplicação da oxidação química parcial (MgO2 + Fe2O3 DAM) aumentou 
a dissolução dos compostos do biodiesel e a produção de subprodutos 
que são mais solúveis e biodisponíveis para a água subterrânea, e sob 
essa conformação, a biodegradação foi utilizada de forma associada ao 
processo químico.  
A atividade dos micro-organismos não foi inibida pela introdução 
dos químicos (MgO2 e Fe2O3 DAM), uma vez que a biomassa total foi 
estimulada de forma eficiente (de 106 para 1014 gene copias.g-1) e a 
remoção dos compostos orgânicos residuais ocorreu pelo processo de 
biodegradação, simultaneamente à oxidação química parcial. A resposta 
benéfica das comunidades microbianas, foi atribuída à liberação de 
compostos biodisponíveis e biodegradáveis para a água subterrânea. As 
condições aeróbias foram mantidas até 1,4 meses, posteriormente, 
devido à elevada demanda bioquímica de oxigênio normalmente 
exercida pelos compostos de biodiesel, as condições anaeróbias foram 
estabelecidas (POR: -137 mV e OD: 0,5 mg.L-1, na zona da fonte em 3,4 
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meses de monitoramento), e esta alteração conduziu à uma mudança na 
abundância relativa dos micro-organismos, que resultou no predomínio 
dos gêneros Geobacter e Desulfosporosinus, os quais podem ter sido os 
principais responsáveis pela biodegradação anaeróbia dos compostos 
oxidados do biodiesel (ex.: ácidos orgânicos, aldeídos e álcoois). No 
entanto, outros gêneros importantes como Pelotomaculum e 
Clostridium, também podem ter contribuído para o processo global de 
biodegradação. Além disso, a presença predominante de arqueas 
hidrogenotróficas simultaneamente às bactérias acetogênicas e 
acetoclásticas, sugere que houve uma cooperação sintrófica para 
atenuação de eventuais restrições termodinâmicas, estabelecidas pelo 
acúmulo dos metabólitos produzidos durante a degradação do 
contaminante (ex.: acetato e hidrogênio). 
As análises realizadas no solo e na água subterrânea ao final do 
período experimental, revelaram que a remediação com oxidação 
química parcial associada à biodegradação, removeu completamente os 
compostos do biodiesel na fase LNAPL, após 2,6 anos do inicio do 
experimento. Assim, é possível afirmar que a utilização desta 
abordagem modificada da ISCO, tem potencial para remover tanto os 
contaminantes na fase LNAPL como os compostos orgânicos 
dissolvidos na água subterrânea, evitando assim os efeitos de longo 
prazo na zona da fonte, que são comuns à este tipo de contaminação. De 
modo geral, os resultados comprovaram que a oxidação química parcial 
(MgO2 + Fe2O3 DAM) associada à biodegradação, pode ser uma 
alternativa viável para a remediação de compostos pouco solúveis em 
água e, por conseguinte, configura-se como uma estratégia rápida e 






 Realizar estudos em laboratório relativamente a cinética de 
decomposição do MgO2. 
 Testar metodologias de detecção de H2O2 em experimento de 
campo com OQP-B. 
 Realizar estudos em laboratório relativamente à ação catalítica 
do Fe2O3 DAM, quando da utilização do MgO2 em comparação 
à utilização direta do H2O2(aq.). 
 Realizar análises periódicas de sequenciamento do gene 16S 
rRNA em amostras dos experimentos OQP-B e ANM, para 
analisar as alterações nas comunidades microbianas no decorrer 
de longos períodos de tempo. 
 Realizar estudos detalhados relativamente às relações 
sintróficas estabelecidas para a degradação dos compostos 
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